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RESUMEN 
La producción avícola de ponedoras en sistemas intensificados se ha incrementado 
exponencialmente en los últimos años, conduciendo a la generación de grandes 
volúmenes de residuos que si no son gestionados adecuadamente impactan negativamente 
en el ambiente. Existe una alta demanda a nivel territorio para resolver esta problemática 
no solo ambiental sino también social. La digestión anaeróbica (DA) es una alternativa 
de tratamiento prometedora, debido a que se generan dos productos de gran valor 
agregado, el biogás: compuesto que puede ser utilizado como energía, y el digerido: un 
producto semilíquido que puede ser valorizado agronómicamente. Si bien el guano de 
aves ponedoras (G) tiene características que lo hacen favorables para ser tratado por la 
DA, la presencia de ciertos compuestos como el nitrógeno amoniacal, puede producir la 
inhibición del proceso, conduciendo a desestimar la aplicación de esta tecnología. En este 
contexto, se planteó como objetivo general de esta tesis: desarrollar herramientas 
metodológicas y mecanismos de acción para el desarrollo del proceso de la DA del G, que 
conduzcan a la implementación de esta tecnología a escala real. 
Se determinaron las características fisicoquímicas, microbiológicas y parasitológicas del 
G proveniente de sistemas convencionales (SC) y sistemas automatizados (SA) de jaulas 
en batería, los dos sistemas principales de manejo en nuestro país. Los resultados 
mostraron que, si bien las concentraciones de compuestos nitrogenados son mayores en 
el G del SA, éste sería el más recomendable para ser tratado por DA. El G del SC va 
perdiendo carbono y humedad, concentrando nutrientes y compuestos tóxicos (Mn, Fe), 
con mayor presencia de microorganismos patogénicos y parásitos. 
Se ajustó la metodología del ensayo de actividad metanogénica específica (AME), el cual 
permitió evaluar la actividad de las bacterias metanogénicas en inóculos de diferentes 
orígenes. Se generó la protocolización del ensayo y reactores de diseño propio, que 
aseguraron la hermeticidad y permitieron medir de una forma práctica y sencilla la 
generación de biogás y metano. Los resultados mostraron que el lodo de mayor actividad 
fue el lodo de efluente cervecero, de tipo granular. 
Se determinó el potencial energético del G para evaluar la viabilidad técnica de la DA 
como tecnología de tratamiento. Para ello, se ajustó e implementó la metodología del 
potencial bioquímico metanogénico (PBM). Se empleó el G como sustrato, evaluando 4 
relaciones diferentes entre el sustrato y el inóculo (S/I= 0,4, 1, 2 y 4 gSV/gSSV) para 
encontrar la mejor relación. También se evaluó el efecto de la aclimatación del inóculo al 
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sustrato, utilizando dos inóculos de naturaleza, origen y AME diferentes: inóculo 
adaptado al sustrato (IA), proveniente de un reactor alimentado con G (AME= 0,05 
mLCH4/gSSV), e inóculo sin adaptación (I), proveniente de un reactor para tratamiento 
de efluente cervecero, con características granulares (AME= 0,13 mLCH4/gSSV). Se 
determinaron variables fisicoquímicas en el líquido al inicio y al final de proceso, y 
variables en la fase gaseosa (rendimiento de metano, PBM, e índice de 
biodegradabilidad). Los resultados mostraron que el PBM fue obtenido con la relación 
S/I= 0,4 gSV/gSSV utilizando el inóculo I. La AME y las características del inóculo 
granular fueron más influyentes que la aclimatación del inóculo al sustrato en el ensayo 
de PBM. 
Se evaluó la co-digestión del G como una estrategia para mejorar el proceso anaeróbico. 
Se realizaron ensayos de PBM, utilizando G como único sustrato y co-digerido con 
estiércol vacuno (V) y con frutas y verduras (FV). Se incluyó en este ensayo, un análisis 
de patógenos al inicio y final del ensayo. Los resultados sugieren que el guano puede ser 
co-digerido hasta un 50% con V y residuos de FV, generándose condiciones anaeróbicas 
estables y favorables, y con la obtención de un producto digerido en buenas condiciones 
de sanitización.  
Por último, se realizó un ensayo en reactor piloto de alimentación semi-continua y se 
evaluó la performance del proceso y la calidad de los dos productos obtenidos (biogás y 
digerido). El G co-digerido con residuos de FV incrementó en un 30 % la producción y 
rendimiento de biogás y metano, tuvo una mayor remoción de materia orgánica y menores 
concentraciones de compuestos inhibitorios. Por otro lado, la materia orgánica, los 
compuestos nitrogenados (NAT y NTK) y ciertos elementos totales (Zn, Mg, Mn) 
tuvieron una correlación positiva con la reducción del rendimiento de biogás y metano. 
En cuanto al producto digerido, los valores de Ca, CE, Mn y Zn, fueron más altos en el 
tratamiento mono-digerido del guano. Las concentraciones altas de Zn y la presencia de 
patógenos y parásitos en ambos procesos limitan la aplicación del digerido para su 
valorización agronómica. La co-digestión del guano con FV no solo mejora el proceso 
anaeróbico, sino que también representa una alternativa de tratamiento de dos residuos 
altamente problemáticos a nivel local, regional y territorial que podrían ser utilizados 
como recursos energéticos. 
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Han sido logros de esta tesis: 
1. La generación de información sobre las características del guano en los dos 
sistemas principales de manejo de la producción avícola de nuestro país.  
2. La puesta a punto e implementación de metodologías específicas de la DA: el 
ensayo de AME que servirá como herramienta de control de la actividad de la 
biomasa, y el ensayo de PBM, estudio de pre-factibilidad técnica, ambas con 
aplicación en plantas de biogás a escala real.  
3. La cuantificación e identificación de variables de control y operativas de la 
digestión anaeróbica del guano: concentración de alcalinidades y AGV, 
indicadores de la estabilidad, rendimiento de biogás, rendimiento de metano, 
biodegradabilidad anaeróbica y concentraciones inhibitorias parciales del proceso 
(por compuestos nitrogenados y por compuestos como el Zn y Mn). Esta 
información servirá de base para el scaling up de esta tecnología  
4. El mejoramiento del proceso anaeróbico del guano mediante la co-digestión con 
frutas y verduras, favoreciendo así no solo el proceso de la DA, sino ofreciendo 
una alternativa de tratamiento para estos dos residuos que son altamente 
problemáticos en nuestro país.  
5. La generación de información sobre las características del digerido, encontrando 
ciertas limitaciones para su aplicación por la presencia de patógenos y altas 
concentraciones de Zn. 
Se espera que la información brindada por esta tesis, sirva de base para la implementación 
y optimización de la DA del guano de aves ponedoras y para impulsar la generación de 
nuevas alternativas de manejo y gestión en la producción avícola, que mejoren las 
condiciones del guano, y maximicen su utilización como recurso energético. 
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ABSTRACT 
Poultry production in intensive systems has exponentially grown over the last years. This 
activity generates high volume of concentrated wastes that, if not treated, can cause a 
negative environmental impact. The anaerobic digestion (AD) is a promising alternative 
for the treatment waste. Through AD, poultry manure (PM) can be transformed into 
biogas and a semi-liquid digested material or digestate. These outputs can be used as an 
energy source and fertilizer, respectively. Several studies have shown that PM has 
favorable conditions to be treated by AD. However, the PM also presents inhibitory 
compounds such as ammonia nitrogen- that might discourage the use of this technology. 
The main objective of this thesis was to create methodological tools and strategies for the 
development of AD process for PM, which lead to the implementation of this technology 
on industrial scale. 
Physicochemical, microbiological and parasitological characteristics of PM from 
conventional systems (CS) and automatic systems (AS) were evaluated. Results show 
higher nitrogen compounds in PM from AS. PM from CS constantly lost carbon and 
humidity, concentrating nutrients and toxic compounds (Mn and Fe), the highest presence 
of pathogenic microorganism and parasites. These results suggest that PM from AS is 
more recommended to be treated with AD. 
Methanogenic bacteria activity of inoculum from different origin were evaluated using 
the methodology of Specific Methanogenic Activity (SMA). This test was protocolized 
and the reactors used were specifically designed and created. The hermetic and user-
friendly design allowed a safe and simple measurement of methane and biogas generation. 
The results showed that the most active inoculum was the brewing effluent sludge. 
The energetic potential of PM was studied. The Biochemical Methane Potential (BMP) 
test was developed. PM was used as a substrate and 4 different substrate-inoculum ratios 
(S/I= 0.4, 1, 2 y 4 gVS/gVSS) were evaluated. The effect of inoculum acclimatization on 
the substrate was also evaluated. Two inoculums of different nature, origin and SMA 
were used: Acclimatized inoculum (AI) from anaerobic reactor fed with PM (SMA= 0.05 
mLCH4/ gVSS) and non-acclimatized inoculum (I) from another anaerobic reactor fed 
with brewing industry wastewater (SMA= 0,13 mLCH4/gVSS). Physicochemical 
characteristics were evaluated on the initial and end of the process. Methane and biogas 
yield, BMP and the biodegradability index were also evaluated. Results showed that the 
best relations between the substrate and the inoculum was S/I= 0.4 gVS/gVSS, using the 
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inoculum I. SMA and inoculum granular characteristics showed a stronger influence than 
inoculum acclimatization on the BMP results. 
Co-digestion of PM was evaluated as a strategy to improve the anaerobic process. BMP 
was evaluated in PM as the single substrate and co-digested with cow manure (C) and 
Fruits and Vegetables (FV). A pathogenic analysis was included in this experiment. There 
was a trend towards anaerobic process improvement with the use of co-substrate. Results 
suggest that PM can be co-digested up to 50% with C and FV, with stable and favorable 
anaerobic conditions. 
Performance of a semi-continuous anaerobic reactor was evaluated. Co-digested PM with 
FV increased by 30% both biogas and methane yield and production, had a better organic 
matter removal and lower inhibitory compounds concentration. Organic matter and 
nitrogen compounds (NAT y NTK) and some total elements (Zn, Mg, Mn) showed a 
positive correlation with biogas and methane yield reduction. PM mono-digested 
digestate had the highest Ca, CE, Mn and Zn values. High Zn concentrations and 
pathogenic organisms could limit the use of these digestates as fertilizer. PM co-digestion 
with FV improves the anaerobic process. It also presents an alternative for both wastes 
management at local, regional and territorial level and a renewable energy option.  
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 1. Introducción General 
 
 1.1.Producción Avícola 
1.1.1. Producción avícola a nivel mundial 
La industria avícola abarca principalmente dos tipos de producciones: carne aviar, en la 
cual se obtienen como productos la carne del ave y sus derivados, y huevos, en la cual se 
obtienen como productos huevos y sus derivados. En el caso de la producción de carne, 
abarca desde la faena del ave, hasta la obtención de los distintos productos y 
subproductos, tanto comestibles como no comestibles. En el caso de la producción de 
huevos, abarca desde la recolección de huevos en granjas para su expendio directo, hasta 
la obtención de los distintos productos y subproductos, tanto comestibles como no 
comestibles (SENASA, 2019).  
La producción mundial de huevos y de carne aviar ha experimentado un constante 
aumento durante las últimas décadas. La rápida expansión de la producción avícola ha 
sido asociada con los cambios tecnológicos y el incremento de escala de unidad de 
producción. Específicamente, el desarrollo ha marcado un cambio desde la producción 
tradicional en pequeña escala, hacia los sistemas de producción comercial intensificados. 
Los avances genéticos en las líneas de aves, tanto para la producción de huevos como 
para carnes, el mayor conocimiento sobre la nutrición animal y el control de los 
microorganismos patogénicos transmisores de enfermedades en las aves, son los factores 
principales que han impulsado este rápido crecimiento de la producción avícola a nivel 
mundial. Así, pueden distinguirse tres fases de evolución histórica de los sistemas de 
producción: los sistemas tradicionales, donde se incluyen las aves de traspatio y la cría de 
parvadas familiares de aves que se alimentan de desechos principalmente, los sistemas 
semi-comerciales de pequeña escala y los sistemas comerciales de gran escala. Cada uno 
de estos sistemas, se basa en una metodología propia, donde difieren notablemente en 
cuanto a la inversión, tipo de aves utilizadas, nivel de cría, alimentos e insumos asociados 
(F.A.O., 2008). 
Los registros históricos sobre la producción de huevos a nivel mundial, marcan un 
incremento del 70% desde 1994 al año 2014 (Windhorst, 2018). La Tabla 1 muestra el 
desarrollo global de la producción de huevos entre 1994 y 2014 por continente. El mayor 
incremento fue en Asia, representando un 70,2% del incremento total mundial. América 
del Norte, América del Sur y Central, contribuyeron un 13% y 8% del incremento total 
mundial, respectivamente, por lo que toda América tuvo un incremento del 21% del total 
mundial (1994-2014).  
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Tabla 1. Desarrollo de la producción mundial de huevos entre 1994 y 2014 por continente. 
Datos en 1000 Tn (Fuente: base de datos de la FAO). 
Continente Año 1994 Año 2014 Incremento (%) 
África 1651 3054 85,0 
Asia 20710 40925 97,6 
Europa 9590 10940 14,1 
Norte América(1) 5959 9016 51,3 
América central y Sur 2872 5550 93,2 
Oceanía 194 305 57,2 
Mundial 40976 69791 70,3 
Referencias. (1) Canadá, México y USA. Elaborado por Windhorst (2018). 
 
1.1.2. Producción de huevos en Argentina 
En Argentina, la población de aves en postura fue de 43,1 millones de aves en el año 2016 
con una proyección para el 2017 de 47 millones. Prácticamente, hay una gallina por 
habitante en Argentina (Prida, 2017). 
La actividad agroindustrial de producción de huevo en Argentina se encuentra 
concentrada principalmente en las provincias de Buenos Aires con el 41%, Entre Ríos 
con el 24%, Córdoba con el 7%, Mendoza con el 7% y Santa Fe con el 7% (Rodríguez et 
al., 2016). En la Figura 1 puede observarse un resumen de la producción avícola en el año 
2016.  
En el año 2017 la producción de huevos fue de 12.900 millones de unidades, significando 
un crecimiento de 2% en relación al año anterior. El 90% se comercializó como huevo de 
mesa y el 10% se destinó a la industria del huevo procesado y sólo un 3% del total de 
unidades anuales se destina a mercado externo. El consumo per cápita se incrementó 
durante los últimos años, pasando de 272,8 a 284 huevos al año en el año 2017 (Prida, 
2018).  
Argentina, es un gran consumidor de huevo, ocupando el segundo lugar en Latinoamérica 
detrás de México y por arriba de Estados Unidos, en el puesto 5 a nivel mundial. En 
cuanto a los sistemas de producción y la tecnología adoptada en Argentina, conviven 
distintos sistemas de producción, entre los clásicos, antiguos, abiertos, y los galpones 
automatizados. Incluso la mayoría de las granjas que tienen automatización, también tiene 
parte de los galpones antiguos. Se estima que entre un 52 y 55% de las granjas comerciales 
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se manejan bajo los sistemas automatizados (Prida, 2017). No existe prácticamente la 
producción de huevo a piso, como así tampoco la producción de galpones con 
equipamiento de jaulas enriquecidas ni sistemas sin jaulas (Rodríguez et al., 2016).  
 
 
Como fortaleza de la producción de huevos en Argentina, es que es libre de influenza 
aviar y enfermedad Newcastle. Asimismo, en octubre de 2015 se aprobó el certificado 
sanitario de exportación de huevo en cáscara a los Estados Unidos. Las certificaciones 
internacionales y la oferta nacional de huevo atomizado hacen que esta actividad sea un 
mercado de competencia a nivel mundial. Otra fortaleza del país, es que posee muy buena 
disponibilidad de materias primas y facilidades de acceso al agua en la mayoría de los 
lugares y plantas de procesamiento industrial con alta tecnología. 
Entre las debilidades de Argentina se pueden mencionar los escasos recursos humanos y 
formación en avicultura, superposición de normativas que dificultan el cumplimiento, 
falta de desarrollo en el packaging y presentación del producto, informalidad de la 
actividad y del sector en general, alta disparidad en la adopción de tecnología, lo que 
genera un incremento significativo de los costos, el aumento de desechos avícolas y bajo 
control de calidad de materias primas (Rodríguez et al., 2016). 
Figura 1. Producción de huevos en Argentina. Infografía extraída de la revista Motivar, 2017. 
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1.2.Potenciales Contaminantes del Guano y Su Impacto Ambiental 
 
1.2.1. Potenciales contaminantes en el estiércol avícola 
El impacto global de los animales pecuarios en el ambiente es actualmente muy alto y 
contribuye enormemente al cambio climático y al agotamiento de los recursos. Se estima 
que alrededor de 21,3 billones de gallinas, 1,67 billones de vacas y búfalos, 1,21 billones 
de ovejas, 1,01 billones de cabras y 0,98 billones de cerdos están siendo criados en todo 
el mundo (año 2014), para la producción de productos alimenticios (leche, carne, huevos) 
como así también subproductos de la faena animal (lana, sangre, cuero, grasa, plumas). 
Estos animales pueden producir 20 millones de toneladas de materia seca y 10 millones 
de toneladas de materia orgánica a través de sus estiércoles diariamente (Cháves-Fuentes 
et al., 2017).  
En Argentina, durante los últimos 20 años, la producción nacional de huevos creció 143% 
(2016). Este incremento fue acompañado con un aumento en la cantidad de granjas 
avícolas y de galpones dentro de las mismas. Actualmente, están registradas 43,1 millones 
de gallinas en granjas comerciales que excretan diariamente entre 0,08-0,10 kg/animal 
(Secretaria de Agroindustria, 2018). En relación a estos datos, se generan en promedio 
1.300.000 Tn de guano/año. 
Los estiércoles, son ricos en compuestos orgánicos y nutrientes, pero pueden causar 
problemas ambientales significativos si no se manejan adecuadamente. En particular, el 
estiércol de aves contiene considerables cantidades importantes de nutrientes como el 
nitrógeno y fósforo, pero también otras sustancias como hormonas, antibióticos, 
patógenos y metales pesados, los cuales son introducidos en el manejo de la producción 
y a través de la alimentación (F.A.O., 2008). El lixiviado y la escorrentía de estas 
sustancias tienen potencial para contaminar los cuerpos de aguas superficiales y acuíferos. 
A continuación, se describen las principales fuentes de contaminación asociados al 
estiércol de aves ponedoras. 
Nutrientes 
Las aves criadas en sistemas de producción intensiva consumen a través de la 
alimentación una cantidad considerable de proteínas y otras sustancias que contienen 
nitrógeno. La conversión del nitrógeno proveniente de la dieta es relativamente 
ineficiente: entre el 50 a 80% del nitrógeno es excretado por las aves como compuestos 
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orgánicos e inorgánicos (Arogo et al., 2001; Burton and Turner, 2003; Gerber et al., 
2007).  
El fósforo es un elemento esencial para el crecimiento animal. A diferencia del nitrógeno, 
el fósforo es relativamente estable una vez que se une a las partículas del suelo y no se 
filtra a través del suelo en acuíferos. En particular no presenta ningún riesgo ambiental ya 
que se acumula en el suelo cuando se aplica en exceso. La principal forma de emisión 
desde el estiércol es como fosfato (F.A.O., 2008). 
Metales pesados  
El estiércol contiene cantidades apreciables de metales potencialmente tóxicos como el 
arsénico, el cobre y zinc (Bolan et al., 2004; F.A.O., 2008). Estos metales ingresan al 
animal a través de la alimentación, ya sea de forma involuntaria por una contaminación 
del alimento o de forma voluntaria por el agregado de aditivos para satisfacer las 
necesidades del animal o en mayores proporciones, como uso veterinario y promotores 
de crecimiento.  
Residuos de drogas 
Los antibióticos se administran a las aves de corral por razones terapéuticas o para 
prevenir enfermedades. A dosis mucho más bajas (dosis terapéuticas) los antibióticos son 
utilizados como aditivos en el alimento para aumentar la tasa de crecimiento y mejorar la 
eficiencia de la alimentación. Independientemente de la dosis, se estima que un 75 por 
ciento de los antibióticos administrados a las aves de corral confinadas pueden ser 
excretados al ambiente (F.A.O., 2008). La interacción entre los organismos bacterianos y 
los antibióticos en el ambiente puede contribuir al desarrollo de cepas bacterianas 
resistentes a los antibióticos (Martinez, 2009). Campagnolo et al. (2002), evaluaron la 
presencia de compuestos antimicrobianos en recursos de agua superficial y subterránea 
próximos a avícolas intensivas en Ohio y encontraron residuos de antibióticos prevalentes 
en el 67% de las muestras de aguas analizadas.  
Patógenos 
El inadecuado manejo y disposición de los estiércoles de aves puede afectar a los recursos 
hídricos y al suelo por presencia de agentes patógenos. Los parásitos como 
Cryptosporidium y Giardia spp pueden fácilmente propagarse desde el estiércol a cuerpos 
de agua y permanecer viables en el ambiente por extensos períodos de tiempo (Burton 
and Turner, 2003). 
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1.2.2. Impacto ambiental y riesgo en la salud humana asociado al manejo del 
guano 
La intensificación de la producción y la concentración geográfica de unidades de 
producción avícola generalmente producen altos niveles de impacto ambiental, 
principalmente relacionado con el inadecuado manejo de los estiércoles y la sobrecarga 
de nutrientes (Hu et al., 2017). En la Figura 2 puede observarse el impacto negativo de 
contaminantes presentes en el estiércol, que representan un riesgo para el ambiente y para 
la salud de la población.  
 
 
 
Figura 2. Impacto ambiental y a la salud humana ocasionada por las producciones avícolas de los sistemas 
intensificados. Fuente: Hu et al. (2017), modificada en español. 
 
La disposición final del guano comúnmente su aplicación al suelo como uso agronómico. 
Esta práctica, entraña un riesgo de contaminación de las aguas superficiales y 
subterráneas por potenciales contaminantes contenidos en el estiércol. Su importancia 
depende de varios factores, entre ellos el potencial agronómico de los cultivos receptores 
para utilizar los nutrientes, el tipo geológico y las condiciones específicas del suelo 
receptor, la distancia de las aguas superficiales y subterráneas cercanas, la cantidad de 
zonas con vegetación adyacentes a las aguas superficiales cercanas y el clima (Williams, 
2013). La carga y acumulación de nutrientes dentro de una región es de gran importancia 
ya que puede impactar en la diversidad y la productividad de los organismos vivos 
esenciales existentes en estado natural en esa región (Williams, 2013).  
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Los nutrientes principales que representan un riesgo ambiental son el nitrógeno y el 
fósforo. Los compuestos de nitrógeno en el guano son muy dinámicos y desaparecen de 
la tierra por su absorción por el cultivo receptor o su conversión en gases que se volatilizan 
en la atmósfera principalmente como amoníaco y óxidos de nitrógeno (Hu et al., 2017). 
El nitrógeno es muy móvil en el suelo y puede ser transportado a las aguas subterráneas 
y/o las aguas superficiales cercanas. El impacto de la deposición del amoníaco incluye: 
acidificación del suelo y agua, eutrofización causada por exceso de nitrógeno con la 
consecuente pérdida de especies e incremento de las emisiones de gases de efecto 
invernadero por emisión de óxidos de nitrógeno.  
El fósforo es un elemento inmóvil pero bajo ciertas condiciones de clima, suelo y 
concentración, puede filtrarse a las aguas subterráneas poco profundas o ser transportado 
hasta las aguas superficiales a través de la erosión o las escorrentías subterráneas. El 
nitrógeno en forma de nitratos en el agua potable puede tener efectos adversos en la salud. 
Además, el nitrógeno y el fósforo en ciertas concentraciones, así como las condiciones 
ambientales pueden causar la degradación de las aguas superficiales (Hu et al., 2017).  
Algunos metales como el cobre y el zinc pueden estar presentes en el guano. Estos metales 
en exceso pueden causar toxicidad a las plantas, efectos adversos a organismos que se 
alimentan de estas plantas y pueden ingresar a cuerpos de agua mediante escorrentía o 
lixiviación (F.A.O., 2008). 
La calidad del aire también puede verse afectada por la producción avícola en sistemas 
intensificados. El dióxido de carbono, metano, amoníaco, sulfuro de hidrógeno, ácidos 
orgánicos volátiles, mercaptanos, aminas, son algunos de los compuestos que son 
liberados de estiércoles animales como producto de su descomposición (Hu et al., 2017).  
El amoniaco es el contaminante de mayor impacto ecológico, ya que en altas 
concentraciones repercute en los ecosistemas locales y a la salud de la población. Su 
concentración a la atmósfera depende de varios factores como el clima, tipo de 
establecimiento, condiciones de almacenamiento y gestión del guano (Williams, 2013).  
El sulfuro de hidrógeno, los compuestos orgánicos volátiles, metano y dióxido de carbono 
pueden generarse de la descomposición metabólica del guano. La formación de estos 
compuestos se ve favorecida bajo condiciones de escasez de oxígeno, que ocurre 
principalmente cuando el guano es dispuesto en pozos, en lagunas o en sistemas de 
contención al aire libre (Williams, 2013). Las emisiones de metano y CO2 por la 
descomposición del estiércol representan un porcentaje importante de las emisiones de 
gases de efecto invernadero. Acorde a U.S.E.P.A (2017), en el año 2015 un 10,1 % del 
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total de las emisiones antropogénicas de metano correspondió al manejo del estiércol en 
Estados Unidos. En China, el 7,1 % del total de emisiones antropogénicas de metano 
correspondió al manejo del estiércol (Zhang et al., 2015). 
El material particulado y bioareosoles, también afectan a la calidad de aire, a la salud 
humana y animal, ya que pueden transportar materia fecal seca, bacterias, endotoxinas, 
hongos, micotoxinas ácaros y otros parásitos (Hu et al., 2017). El esparcimiento del 
estiércol animal al suelo, particularmente en el caso de sobre-aplicación, puede emitir 
agentes microbiológicos y productos gaseosos a la atmósfera (Greger and Koneswaran, 
2010). Las emisiones de polvo y bioareosoles dependerá de múltiples factores como el 
clima, el tipo de establecimiento la consistencia del alimento (seco o pellet) y los 
mecanismos de control (por ejemplo barreras) para prevenir que las partículas grandes de 
polvo salgan de la zona cercana al establecimiento (Williams, 2013). Las condiciones 
climáticas juegan un rol importante en el impacto de los contaminantes atmosféricos. Por 
ejemplo, las condiciones excesivamente secas, causan un aumento de las enfermedades 
respiratorias que afecta a la productividad de las aves, mientras que un guano húmedo 
provoca un incremento de las concentraciones de amoníaco y de microorganismos 
patogénicos en el ambiente que repercuten también negativamente en la productividad 
(Williams, 2013). 
Además de la presencia de estos contaminantes, la inadecuada gestión del guano genera 
un impacto social vinculado a la generación de olores desagradables y a la presencia de 
plagas sinantrópicas como moscas y roedores. Los olores (mezcla compleja de amoníaco, 
sulfuro de hidrogeno, dióxido de carbono y compuestos orgánicos volátiles), son llevados 
desde las granjas mediante material particulado y polvo. Dependiendo de las condiciones 
climáticas, estos olores pueden llegar hasta 5-10 Km de distancia (Hribar, 2010). Los 
olores ocasionados por los estiércoles, pueden generar fuertes cambios en el estilo de vida 
de los individuos que habitan en zonas cercanas a las avícolas. Cuando los olores son 
intensos, la gente elije cerrar las ventanas, aunque las temperaturas sean altas y no haya 
aires acondicionados, prefieren realizar actividades internas antes de salir al exterior. 
Existe un deterioro mental ocasionado por vivir en ambientes cerrados, como la 
depresión, tensión, angustia y estados anímicos negativos, entre otros (Hribar, 2010; Hu 
et al., 2017).  
Las características del guano, rico en materia orgánica y alto contenido de humedad, 
favorecen la proliferación de insectos, principalmente de la mosca doméstica. La mosca 
puede pasar del estado de huevo a adulto en 10 días, por lo que se necesita una 
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higienización y manejo del guano regularmente para evitar su proliferación. Si bien las 
moscas son consideradas solo molestas, éstas pueden ser vehículo de transmisión de 
microorganismos patogénicos que afectan a la salud humana (Hribar, 2010). Aunque 
menos frecuente que moscas y mosquitos, se reporta la presencia de ratas y otros roedores, 
asociada al manejo del alimento de las aves y al almacenamiento y pérdidas en los 
sistemas de alimentación (F.A.O., 2008).  
 
1.3.Opciones y Consideraciones para la Gestión del Guano 
 
A nivel mundial, la práctica comúnmente utilizada es la aplicación del guano en terrenos 
para cultivos debido principalmente a que es un sustrato rico en nutrientes. Sin embargo, 
y en relación a lo expuesto anteriormente, se conoce que esta práctica genera un impacto 
ambiental negativo, afectando a la salud de la población, asociada a la presencia de otros 
componentes además de los nutrientes, como metales pesados, antibióticos, parásitos y 
microorganismos patogénicos, y a la sobre-aplicación del guano. Los riesgos asociados a 
la aplicación del estiércol pueden ser reducidos si se lleva a cabo un plan de manejo de 
nutrientes y buenas prácticas de fertilización, donde el estiércol es aplicado respetando 
los tiempos de aplicación y los requerimientos de nutrientes del cultivo.  
El secado del guano es otras de las prácticas utilizadas para el manejo del guano. El secado 
puede realizarse con máquina o simplemente por esparcimiento. Esto reduce el contenido 
de humedad y consecuentemente la emisión de olores, la presencia de moscas y patógenos 
en el guano (F.A.O., 2008). El guano seco, puede ser incinerado en hornos para la 
producción de calor o ser transportado a centros donde se queman a gran escala para la 
producción de electricidad. La viabilidad operativa y los problemas derivados de las 
emisiones también afectan a este proceso, principalmente cuando los hornos no son los 
adecuados (Williams, 2013).  
El compostaje es una de las tecnologías más utilizadas para el tratamiento del guano. Es 
un proceso biológico aeróbico de descomposición de la materia orgánica que representa 
un método práctico y económicamente viable para la estabilización del guano (F.A.O., 
2008). Si el proceso aeróbico ocurre eficientemente, se obtiene un producto estable y 
maduro que puede ser valorizado como enmienda en el suelo. A diferencia de la 
aplicación cruda del guano, el producto compostado, reduce o prácticamente elimina 
patógenos y larvas de moscas, reduce la humedad, el peso y el volumen para ser 
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transportado, mejorando así las características del manejo del guano. La desventaja que 
presenta el compostaje, es que mediante su proceso de degradación se liberan gases de 
efecto invernadero que impactan en la calidad del aire y la pérdida de nutrientes como el 
nitrógeno (Glatz et al., 2011). Se ha observado que los olores, emisión de gases, 
bioareosoles, la falta de uniformidad del índice de madurez del compost y la generación 
de lixiviados son los obstáculos operacionales más importantes que presentan las plantas 
de compostaje (Tabatabaei and Ghanavati, 2018).  
Otra de las tecnologías apropiadas para tratar el guano es la digestión anaeróbica. Los 
estiércoles animales son sustratos adecuados para la digestión anaeróbica debido a su alta 
humedad, capacidad buffer, contenido de materia orgánica y a una gran variedad de 
nutrientes. El proceso anaeróbico de degradación de la materia orgánica transforma al 
guano en dos productos de valor agregado: el biogás, compuesto gaseoso de potencial uso 
energético y un compuesto semilíquido que puede ser utilizado como biofertilizante. Otra 
de las ventajas de esta tecnología, es que reduce el volumen del residuo y las emisiones 
de gases de efecto invernadero. Debido a estos beneficios, la digestión anaeróbica es una 
de las tecnologías más utilizadas como tratamiento de los residuos sólidos orgánicos 
(Glatz et al., 2011). La eficiencia y el rendimiento del biogás dependen de múltiples 
factores, como la viabilidad operativa y una gestión eficaz de la planta de digestión 
anaeróbica, como así también la composición y calidad de sustrato.  
Un estudio realizado por Cháves-Fuentes et al. (2017) mostró que el potencial de biogás 
y metano a nivel mundial para los estiércoles animales es de 2845 millones de Nm3/d y 
1894 millones de Nm3CH4/d, y en particular para los estiércoles de gallinas de 362 
millones de Nm3/d (13% del total) y 221 millones de Nm3/d (12% del total), 
respectivamente. Se estima un potencial de recuperación energética de 21000 GWh por 
día a nivel mundial a través de la utilización de los estiércoles. 
Sin embargo, el bajo rendimiento de biogás y metano generado por el guano puede hacer 
que la relación costo-beneficio sea desfavorable, por lo que se ha desalentado la 
aplicación de esta tecnología mundialmente en la industria avícola (Glatz et al., 2011). A 
pesar de ello, los avances tecnológicos sobre el diseño de reactores (por ejemplo reactores 
de alta carga), y sobre la comprensión en las funciones que gobiernan el proceso 
anaeróbico, condujeron a un crecimiento de plantas de biogás para el tratamiento de los 
residuos avícolas (Sakar et al., 2009). 
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1.4.Principios de la Digestión Anaeróbica 
 
1.4.1. Vías metabólicas del proceso anaeróbico 
El proceso anaeróbico es definido como un proceso biológico en el cual la materia 
orgánica es metabolizada en un ambiente libre de oxígeno disuelto o sus precursores. 
Dependiendo del tipo de aceptor de electrones el proceso anaeróbico puede ser clasificado 
como fermentación anaeróbica o respiración anaeróbica (Angelidaki et al., 2011). En la 
fermentación anaeróbica, la materia orgánica es catabolizada en ausencia de un aceptor 
de electrón inorgánicos, por bacterias estrictas o facultativas anaeróbicas mediante un 
balance de reacciones de óxido-reducción y bajo condiciones de oscuridad. La mayor 
parte de la formación del metano se produce vía fermentación anaeróbica, dónde el 
acetato actúa como dador y aceptor de electrones. La producción de metano por esta vía 
es comúnmente llamada metanogénesis acetotrófica o acetoclástica.  
En la respiración anaeróbica se requiere aceptores de electrones inorgánicos para la 
disposición de los electrones liberados durante la degradación de la materia orgánica. El 
aceptor de electrones puede ser CO2, SO4
2- o NO3
-. Cuando el CO2, acepta los electrones 
liberados por la materia orgánica, se reduce a CH4. La producción de metano a través de 
esta vía es conocida como la metanogénesis hidrogenotrófica (Khanal, 2008). 
La reacción general de la metanogénesis puede resumirse con la siguiente ecuación 
estequiométrica (Angelidaki et al., 2011): 
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Los residuos orgánicos son compuestos insolubles complejos, los cuales pueden 
agruparse en tres principales grupos: carbohidratos, lípidos y proteínas. A modo de 
ejemplo, las reacciones químicas de degradación de materia orgánica y producción de 
metano que ocurren en un reactor anaeróbico son (Lei, 2018):  
 
𝐶𝑎𝑟𝑏𝑜ℎ𝑖𝑑𝑟𝑎𝑡𝑜𝑠:   𝐶6𝐻12𝑂6 → 3𝐶𝑂2 + 3𝐶𝐻4 (50% 𝑑𝑒 𝐶𝐻4) 
𝐿í𝑝𝑖𝑑𝑜𝑠:   𝐶12𝐻24𝑂6 + 3𝐻2𝑂 → 4,5𝐶𝑂2 + 7,5𝐶𝐻4 (62,5% 𝑑𝑒 𝐶𝐻4) 
𝑃𝑟𝑜𝑡𝑒í𝑛𝑎𝑠: 𝐶13𝐻25𝑂7𝑁3𝑆 + 6𝐻2𝑂 → 6,5𝐶𝑂2 + 6,5𝐶𝐻4 3𝑁𝐻3 + 𝐻2𝑆 (38,2% 𝑑𝑒 𝐶𝐻4) 
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Como puede observarse, a través de los lípidos podría obtenerse la mayor producción de 
metano.  
Estas reacciones son complejas y ocurren en múltiples etapas, bajo la acción combinada 
y coordinada de tres principales grupos de microorganismos: bacterias fermentativas 
primarias (hidrolíticas-acidogénicas), bacterias oxidantes anaeróbicas (sintrófica-
acetogénica) y las arqueas metanogénicas. El proceso anaeróbico ocurre en un perfecto 
equilibrio cuando las velocidades de reacción están balanceadas, donde el producto de 
una de las etapas es sustrato de la siguiente. Si las bacterias hidrolíticas están inhibidas o 
no degradan el sustrato, la segunda y tercera etapa estarán limitadas y la producción de 
metano se verá reducida. A continuación, se describen las principales vías metabólicas de 
la digestión anaeróbica de residuos orgánicos. 
Hidrólisis 
Los sustratos orgánicos contienen polímeros complejos (largas moléculas insolubles) los 
cuales son inaccesibles para los microorganismos sin una ruptura previa de las uniones 
químicas a través de la hidrólisis. Las moléculas más pequeñas formadas por la lisis de 
los polímeros son solubles y pueden ser utilizadas por las bacterias acidogénicas. Durante 
la hidrólisis, las bacterias hidrolíticas excretan enzimas extracelulares para convertir las 
macromoléculas de carbohidratos, lípidos y proteínas en monosacáridos, ácidos de cadena 
larga y aminoácidos, respectivamente (Meegoda et al., 2018). Después del clivaje 
enzimático, los productos son capaces de difundir a través de la membrana celular de las 
bacterias acidogénicas. Sin embargo, ciertos sustratos como la lignina, celulosa y 
hemicelulosa, son de difícil degradación debido a su estructura compleja y de difícil 
acceso para las acidogénicas. Algunas enzimas pueden ser adicionadas para incrementar 
la hidrólisis de estos carbohidratos (Lin et al., 2010). 
La hidrólisis puede ser el paso limitante del proceso, principalmente cuando los sustratos 
son complejos como estiércoles, lodos, residuos agrícolas y residuos domiciliarios 
(Meegoda et al., 2018). Sin embargo, se ha demostrado que la metanogénesis puede ser 
el paso limitante, dependiendo de la relación existente entre los microorganismos 
hidrolíticos y metanogénicos (Ma et al., 2013). Debido a la importancia de la hidrólisis, 
se ha prestado gran atención a las diferentes alternativas de pre-tratamientos que la 
optimicen, especialmente para digestores anaeróbicos que traten residuos 
lignocelulolíticos (Kumar and Sharma, 2017).  
Acidogénesis 
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Los compuestos producidos durante la vía metabólica hidrolítica son degradados por 
bacterias facultativas y anaeróbicas a través de procesos fermentativos. Cuando son 
absorbidos a través de la membrana celular de las bacterias acidogénicas, se producen 
ácidos grasos volátiles (AGV) y otros compuestos intermediarios del proceso, como 
compuestos sulfurados y nitrogenados (Angelidaki et al., 2011; Meegoda et al., 2018). 
Los AGV constituyen una clase de ácidos orgánicos como acetato, y los ácidos de cadena 
más larga tales como propionato y butirato. 
La acidogénesis es la vía metabólica más rápida, donde las bacterias son capaces de 
regenerarse en un tiempo relativamente corto (Deublein and Steinhauser, 2011). Debido 
a la rapidez con la que ocurre este paso, varios estudios han reportado una interrupción 
del proceso anaeróbico por acidificación del sistema (Meegoda et al., 2018). 
Los sustratos de mayor abundancia para la fermentación son los monosacáridos y 
aminoácidos, los cuales presentan diferentes vías fermentativas (Angelidaki et al., 2011). 
En la acidogénesis se incluye la formación de etanol, butirato, lactato, propionato y 
acetato a través de aminoácidos y monosacáridos. Un importante producto que se forma 
en este paso a través de residuos ricos en proteínas, es el amoníaco desde la desaminación 
de aminoácidos (Khanal, 2008). 
Varios tipos de sustratos y condiciones ambientales en el digestor determinan el producto 
final del metabolismo de las bacterias acidogénicas. La regulación del H2 es importante 
para que las reacciones bioquímicas sean termodinámicamente favorables. Los productos 
acetato, CO2 e H2, los principales sustratos de las metanogénicas, se forman sólo cuando 
la presión parcial de hidrógeno es baja (Khanal, 2008). Aproximadamente se forman en 
esta etapa, 51% de acetato, 19% de H2/CO2 y 30% de productos reducidos (AGV), 
alcoholes o lactato (Kumar et al., 2013). 
Acetogénesis 
El acetato puede ser producido no solo a través de la fermentación de compuestos 
orgánicos solubles sino también por la acetogénesis. En este paso, se sintetiza acetato a 
través de la reducción de CO2 y de la degradación de los ácidos orgánicos (como butirato 
y propionato) y alcoholes (como etanol) producidos en la acidogénesis. Existen dos 
grandes grupos de bacterias formadoras de acetato, las acetogénicas consumidoras de H2 
(homoacetogénicas) y las acetogénicas productoras de H2 (Angelidaki et al., 2011; Divya 
et al., 2015).  
Las homoacetogénicas compiten con las metanogénicas por los sustratos como H2, 
formiato y metanol. Las acetogénicas productoras de H2 oxidan los ácidos orgánicos y 
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alcoholes producidos en la acidogénesis a acetato. Durante este proceso se producen H2 
o bicarbonato para generar luego formato. Como ejemplo, el butirato y el propionato son 
oxidados por las bacterias acetogénicas productoras de H2, utilizando iones hidrógeno y 
dióxido de carbono como aceptores de electrones para generar como producto H2 y 
acetato, los sustratos principales de las metanogénicas. Estas reacciones ocurren en 
condiciones energéticas desfavorables, por lo que las bacterias solo pueden derivar 
energía para su crecimiento si las concentraciones de los productos generados se 
mantienen bajas (Kumar et al., 2013; Meegoda et al., 2018). Existe una dependencia 
obligada para que las bacterias acetogénicas consumidoras de H2, las metanogénicas u 
otras consumidoras de H2 (sulfato-reductoras), remuevan el producto H2 del medio. Esta 
relación entre las productoras y consumidoras de H2 es llamada relación sintrófica y es 
indispensable para mantener el proceso de degradación anaeróbica completo. El acetato 
formado por las bacterias acetogénicas puede ser usado directamente por las 
metanogénicas acetoclásticas o puede ser degradado por las asociaciones sintróficas de 
bacterias y por las bacterias metanogénicas consumidoras de H2 (Angelidaki et al., 2011). 
A continuación, se muestra la degradación de los ácidos grasos por la vía sintrófica y los 
cambios en la energía libre de Gibbs (Δ𝐺0) de las reacciones (Angelidaki et al., 2011): 
 
1- Oxidación de los ácidos (acetogénicas productoras de H2 y acetato) 
2𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂
− + 8𝐻2𝑂 → 7𝐻2 + 4𝐻𝐶𝑂3
− + 4𝐻+                              Δ𝐺0 = +105 (
𝑘𝐽
𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛
)  
𝐶𝐻3𝐶𝐻2𝐶𝑂𝑂
− + 3𝐻2𝑂 → 𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂
− + 3𝐻2 + 𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻+     Δ𝐺0 = +76 (
𝑘𝐽
𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛
)      
𝐶4𝐻7𝑂2
− + 2𝐻2𝑂 → 2𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂
− + 2𝐻2 + 𝐻
+                                Δ𝐺0 = +48 (
𝑘𝐽
𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛
)      
2- Utilización de hidrógeno por las metanogénicas y homoacetogénicas 
4𝐻2 + 𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻+ → 𝐶𝐻4 + 3𝐻2𝑂                                                 Δ𝐺0 = −136 (
𝑘𝐽
𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛
)  
4𝐻2 + 2𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻+ → 𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂
− + 4𝐻2𝑂                                   Δ𝐺0 = −105 (
𝑘𝐽
𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛
)  
3- Oxidación sintrófica del acetato acoplado con la metanogénesis hidrogenotrófica 
𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂
− + 𝐻2𝑂 → 𝐶𝐻4 + 𝐻𝐶𝑂3
−                                                   Δ𝐺0 = −31 (
𝑘𝐽
𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛
)  
 
Metanogénesis 
La metanogénesis marca el paso final de la digestión anaeróbica, donde los productos 
intermediarios son consumidos por las metanogénicas para producir metano. Las 
metanogénicas son un grupo de arqueas anaeróbicas estrictas, que producen metano a 
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través de tres vías: consumo de acetato por las bacterias acetoclásticas, consumo de H2 y 
CO2 por las bacterias hidrogenotróficas y por consumo de compuestos metilados 
(metanol, metilaminas, metilmercaptopropionato) por las bacterias metilotróficas 
(Angelidaki et al., 2011; Bharathiraja et al., 2016): 
 
𝑀𝑒𝑡𝑎𝑛𝑜𝑔é𝑛𝑖𝑐𝑎𝑠 𝑎𝑐𝑒𝑡𝑜𝑐𝑙á𝑠𝑡𝑖𝑐𝑎𝑠:              𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂
− + 𝐻+
 
→ 𝐶𝐻4 + 𝐶𝑂2  
𝑀𝑒𝑡𝑎𝑛𝑜𝑔é𝑛𝑖𝑐𝑎𝑠 ℎ𝑖𝑑𝑟𝑜𝑔𝑒𝑛𝑜𝑡𝑟ó𝑓𝑖𝑐𝑎𝑠:    4𝐻2  + 𝐶𝑂2 → 𝐶𝐻4 + 2𝐻2𝑂            
𝑀𝑒𝑡𝑎𝑛𝑜𝑔é𝑛𝑖𝑐𝑎𝑠 𝑚𝑒𝑡𝑖𝑙𝑜𝑡𝑟ó𝑓𝑖𝑐𝑎𝑠:            4𝐶𝐻3𝑂𝐻 → 3𝐶𝐻4 +  𝐶𝑂2 + 2𝐻2𝑂 
 
El acetato es la fuente más importante de producción de metano, representando un 70% 
del total producido (Angelidaki et al., 2011). Sin embargo, la concentración de amoníaco 
es uno de los factores claves que influyen en la composición de la comunidad 
metanogénica y la vía dominante de formación de metano. Un estudio reciente demostró 
que en digestores con altas concentraciones de nitrógeno amoniacal, un 75% del metano 
es producido por la vía hidrogenotrófica, mientras que cuando las concentraciones de 
nitrógeno amoniacal fueron bajas, entre un 9-23% de metano es producido por esta vía 
(Jiang et al., 2018).  
Las metanogénicas parecen tener un tiempo de regeneración significativamente más lento 
que el resto de las bacterias involucradas en el proceso de digestión anaeróbica, entre 5-
16 días. Sin embargo, algunas especies metanogénicas hidrogenotróficas se regeneran en 
un tiempo mucho menor, en tan sólo 2 horas (Deublein and Steinhauser, 2011; Schnurer 
and Jarvis, 2010). Debido a que las metanogénicas generalmente crecen en un tiempo 
relativamente lento, esta etapa puede ser la limitante del proceso. Asimismo, las 
metanogénicas son frecuentemente las más sensibles a alteraciones o cambios de pH o 
presencia de compuestos tóxicos como metales pesados o contaminantes orgánicos. 
Debido a que estos organismos cumplen el rol más importante para la formación del 
metano, la inhibición o interrupción del desarrollo de las metanogénicas puede afectar 
seriamente todo el proceso (Schnurer and Jarvis, 2010). 
En la Figura 3 se muestra un resumen de las diferentes vías metabólicas de la digestión 
anaeróbica. 
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Figura 3. Esquema de las vías metabólicas de la digestión anaeróbica, mostrando los principales sustratos, 
productos y bacterias involucradas en cada paso (elaboración propia). 
 
 
1.5.Factores Ambientales y Operativos Involucrados en el Proceso 
 
Como se describió anteriormente el proceso anaeróbico es llevado a cabo por un 
consorcio microbiano que actúa de manera sincronizada en diferentes pasos y vías 
metabólicas. La afección de un grupo de bacterias puede producir la interrupción del 
proceso anaeróbico. Para que ocurran las reacciones de degradación se deben generar las 
condiciones ambientales para el crecimiento y desarrollo de cada grupo microbiano. A 
continuación, se describen los principales factores ambientales y operativos que están 
involucrados en el proceso anaeróbico. 
Temperatura 
Los microorganismos de la digestión anaeróbica son muy sensibles a cambios en la 
temperatura, la cual afecta a la producción de metano y la degradación de los materiales 
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orgánicos. Un decrecimiento de la temperatura resulta en un decrecimiento en la 
producción de los AGV, de la concentración de nitrógeno amoniacal, la tasa de utilización 
del sustrato y la tasa metabólica de los microorganismos, factores que conducen al 
decrecimiento del rendimiento de biogás. Por el contrario, el incremento de la temperatura 
conduce a un incremento del pH, de la hidrólisis de los materiales orgánicos y del 
potencial de metano (Mao et al., 2015). 
La conversión de materia orgánica tiene su mayor eficiencia a 35-40 °C para condiciones 
mesofílicas y a 55°C para condiciones termofílicas. Sin embargo, los digestores 
anaeróbicos pueden operar a temperaturas más bajas sin grandes cambios en el ecosistema 
microbiano (Khanal, 2008). En la Tabla 2 se muestra el rango de crecimiento óptimo de 
las bacterias metanogénicas, las cuales son las más sensibles a los cambios de temperatura 
(Schnurer and Jarvis, 2010). Aunque estas bacterias son activas y crecen en un amplio 
rango de temperatura, la mayoría de ellas son mesofílicas.  
 
Tabla 2. Rango óptimo de crecimiento de las bacterias 
metanogénicas.  
Grupo de bacterias Rango de temperatura, °C 
Psicrófilas 5-25 
Mesófilas 30-35 
Thermófilas 50-60 
Hypertermófilas > 65 
Fuente: Schnurer and Jarvis (2010) y Khanal (2008).  
 
La temperatura es uno de los factores que más afectan a la actividad microbiana, debido 
a que influye en la velocidad de reacción y las actividades enzimáticas de las bacterias. 
Las fluctuaciones de temperatura pueden afectan no solo a las metanogénicas sino 
también a las acidogénicas, produciendo un cambio en la performance del proceso 
anaeróbico.  
Cuando la biomasa es rica en compuestos nitrogenados, como algunos estiércoles, la 
degradación anaeróbica es mejor en condiciones mesofílicas que termofílicas, ya que el 
nitrógeno amoniacal se incrementa con la temperatura (Chen et al., 2008; Mao et al., 
2015; Tabatabaei and Ghanavati, 2018). Todos los ensayos en esta tesis doctoral fueron 
realizados bajo condiciones mesofílicas.  
pH 
El pH, al igual que la temperatura, ejerce un marcado efecto sobre la velocidad de 
crecimiento y la actividad enzimática de los microorganismos. En el proceso anaeróbico 
existen diversos grupos microbianos cuyas actividades metabólicas dependen del pH y 
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están sincronizadas para que el proceso ocurra en estado de equilibrio. Si bien diferentes 
grupos microbianos responsables de la degradación anaeróbica presentan distinto grado 
de sensibilidad al pH, el rango óptimo para el proceso anaeróbico es cercano a la 
neutralidad, entre 6,5-7,2 (Appels et al., 2008; Kumar et al., 2013) o entre 6,8-7,4 (Mao 
et al., 2015). Los microorganismos acidogénicos y metanogénicos tienen diferentes 
rangos de pH óptimos. Las metanogénicas son más eficientes a pH entre 6,5 y 8,2 con un 
valor óptimo a pH 7. La tasa de crecimiento de las metanogénicas se reduce a valores de 
pH< 6,6. Sin embargo, las bacterias acidogénicas presentan un pH óptimo entre 5,5 y 6,5. 
Debido a estas diferencias, se prefiere operar la digestión anaeróbica en dos fases o etapas, 
donde la etapa de hidrólisis/acidogénesis está separada de la acetogénesis/metanogénesis 
y puede optimizarse el pH en cada caso (Divya et al., 2015; Mao et al., 2015).  
Debido a que muchos fenómenos que ocurren en el proceso tienen influencia sobre el pH, 
esta variable es considerada como un parámetro de control en reactores anaeróbicos. Sin 
embargo, algunos investigadores consideran que es una variable de respuesta lenta, ya 
que una vez que fue detectada la variación importante del pH, el fracaso del sistema puede 
ser irreversible. Por ello otras variables de respuesta rápida son consideradas como 
variables de control, como ser, el rendimiento de metano, ácidos grasos volátiles y la 
relación entre éstos y la alcalinidad (Foster Carneiro, 2005).  
Alcalinidad 
La alcalinidad es una medida de la cantidad de sustancias alcalinas en el proceso 
anaeróbico. A mayor alcalinidad, mayor capacidad amortiguadora o buffer en el proceso, 
promoviendo un valor estable de pH (Schnurer and Jarvis, 2010). La alcalinidad 
primeramente está presente mediante la forma de bicarbonatos (HCO3
-) que están en 
equilibrio con el dióxido de carbono (CO2) en el proceso anaeróbico. El CO2 en el medio 
acuoso esta en equilibrio con el ácido carbónico (H2CO3), alcalinidad bicarbonatada 
(HCO3
-) y alcalinidad carbonatada (CO3
2-) (ecuación 1); La degradación de sustratos ricos 
en proteínas y aminoácidos puede contribuir a incrementar la alcalinidad, debido a la 
liberación de amoníaco en medio acuoso (base débil, ecuación 2) o bien puede reaccionar 
con el CO2 disuelto para formar bicarbonato de amonio (NH4HCO3) (ecuación 3).  
 
𝐶𝑂2 + 𝐻2𝑂 ↔ 𝐻2𝐶𝑂3 ↔ 𝐻
+ + 𝐻𝐶𝑂3
− ↔ 𝐻+ + 𝐶𝑂3
2−                        (1) 
𝑁𝐻3 + 𝐻
+ ↔ 𝑁𝐻4
+                                                                                        (2) 
𝑁𝐻3 + 𝐶𝑂2 +𝐻2𝑂 ↔ 𝑁𝐻4𝐻𝐶𝑂3                                                              (3) 
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El equilibrio químico de estas reacciones es una funcion dependiente del pH. La 
alcalinidad en un proceso anaeróbico puede ser medido como la alcalinidad total (AT) y 
la alcalinidad bicarbonatada o alcalinidad parcial (AP). La AP es la fuente primaria de 
carbono para las bacterias formadoras de metano (Schnurer and Jarvis, 2010).  
Tanto la alcalinidad como la formación de ácidos son variables muy importantes a 
controlar en reactores anaeróbicos. Si se supone que el sustrato de alimentación no tiene 
la alcalinidad suficiente, entonces, deberá ser agregada químicamente. Esta capacidad 
buffer de los compuestos alcalinos evita la acumulación de los ácidos orgánicos, la 
consecuente caída del pH y la interrupción del proceso anaeróbico.  
Ácidos orgánicos volátiles 
Los ácidos grasos volátiles (AGV) son los compuestos intermediarios más importantes 
del proceso y cumplen un rol muy importante en el monitoreo y control de reactores 
anaeróbicos (Kumar et al., 2013). La acumulación de los ácidos orgánicos refleja un 
desacople cinético entre los productores y consumidores de ácidos, reflejando una 
situación de estrés en el sistema. Esta situación puede ocurrir por una sobrecarga de 
alimentación o introducción de tóxicos al sistema (Al Seadi et al., 2008). 
Una inestabilidad del proceso puede conducir a la acumulación de los AGV dentro del 
reactor, y consecuentemente a una caída del pH. Por otro lado, cuanto más larga sea la 
cadena de ácidos grasos, mayor toxicidad causa a las metanogénicas, siendo el ácido 
acético el de menor toxicidad. Las concentraciones a la cual resultan ser tóxicos 
dependerán de su longitud y su grado de saturación (Cornet and Euverink, 2017; Khanal, 
2008).  
No siempre la acumulación de los AGV puede ser acompañada de con una caída del pH, 
debido a la capacidad buffer del sistema, que dependerá del contenido de alcalinidad del 
sustrato. Los estiércoles, tienen un “plus” de alcalinidad, con lo cual puede haber una 
acumulación de ácidos antes de ser detectada la caída del pH (Al Seadi et al., 2008). La 
experiencia muestra que no hay un mismo valor de concentración de AGV que resulta ser 
tóxico para las bacterias anaeróbicas. Una posible explicación podría ser que la 
comunidad microbiana varía entre digestores que procesan distintos sustratos y/o distintas 
condiciones de operación. Por esta razón, no hay un valor recomendado de AGV para el 
proceso anaeróbico, y su monitoreo debe relacionarse con la alcalinidad del sistema (Al 
Seadi et al., 2008; Li et al., 2014). Según Schnurer and Jarvis (2010) pueden identificarse 
tres valores críticos a través de la medición de la relación AGV/AT: 
< 0,3: proceso estable 
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0,3-0,5: proceso alterado 
> 0,5 marcada inestabilidad, acidificación del sistema 
Nutrientes y relación C/N 
Los microorganismos anaeróbicos necesitan para su desarrollo y síntesis de biomasa 
nutrientes minerales, además de una fuente de carbono y energía. Así, para que ocurra la 
degradación anaeróbica, macro y micronutrientes deben estar presentes en el medio 
(Khanal, 2008). Para los ensayos realizados a escala laboratorio, como el potencial 
bioquímico metanogénico (PBM) y la actividad metanogénica específica (AME), 
comúnmente se requiere el agregado de vitaminas, macro y micronutrientes, de manera 
de asegurar las óptimas condiciones para el desarrollo y crecimiento del consorcio 
microbiano. 
Los principales macronutrientes son el carbono, nitrógeno y fósforo, y la cantidad 
requerida de estos nutrientes en los procesos anaeróbicos dependerá de las especies de 
microorganismos existentes y la composición del sustrato que se degrade. Las 
experiencias prácticas sugieren que la relación C:N debería ser entre 15-45 y que la 
relación óptima de macronutrientes C:N:P:S es 300-600:15:5:1 (Al Seadi et al., 2008; 
Guebitz et al., 2015; Liangwei, 2018; Meegoda et al., 2018). 
La relación carbono y nitrógeno (C/N) de un sustrato es comúnmente utilizada para la 
caracterización de los nutrientes. El estiércol de gallinas tiene una relativamente baja 
relación C/N debido al alto contenido de nitrógeno amoniacal. Es por ello, que este 
sustrato es preferentemente co-digerido con residuos ricos en carbono que balanceen esta 
relación (Wang et al., 2012).  
El consumo de C y nitrógeno puede ser afectado por las condiciones operativas tales como 
la temperatura. Wang et al. (2014) mostró que hay una interacción entre la temperatura y 
la relación C/N sobre la performance de la digestión anaeróbica del guano co-digerido 
con estiércol de tambo y paja de arroz. Sus estudios demostraron que el máximo potencial 
de metano y la inhibición por amonio se redujo cuando la relación fue de C/N= 26,76 en 
condiciones mesofílicas (35°C) y de C/N= 30,67 en condiciones termofílicas (55°C).  
Además de los macronutrientes, la conversión de acetato a metano por las metanogénicas 
requiere de la presencia de micronutrientes como cobalto, hierro, níquel y sulfuro. El 
selenio y el tungsteno son elementos trazas adicionales que son requeridos por  los 
sistemas enzimáticos de las metanogénicas (Khanal, 2008). Asimismo, muchos 
microorganismos requieren pequeñas cantidades de otros micronutrientes como zinc, 
cobre, sodio, manganeso, magnesio, cloruro, entre otros. La falta de provisión de estos 
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micronutrientes y elementos trazas puede conducir a una alteración o inhibición del 
proceso anaeróbico (Al Seadi et al., 2008; Guebitz et al., 2015).  
Mezclado  
El mezclado es un parámetro importante que afecta la transferencia de masa en digestores 
anaeróbicos y a la formación, estructura y metabolismo de la población microbiana (Jiang 
et al., 2016). En efecto el mezclado es esencial para la homogenización en el influente y 
garantiza la eficiencia de contacto entre el sustrato y la biomasa microbiana. El tipo y la 
intensidad de la mezcla pueden afectar la performance del proceso y el rendimiento de 
biogás (Lindmark et al., 2014). Por otro lado, la ausencia o muy baja agitación puede 
conducir a la formación de costras y una mala distribución de la temperatura interna del 
digestor (Divya et al., 2015). 
Por encima de la intensidad de mezclado óptimo, se pone en riesgo la supervivencia de 
los microorganismos anaeróbicos. Las metanosaetas, principal grupo de 
microorganismos de formación de los agregados, son las más sensibles al incremento de 
la intensidad del mezclado (Kundu et al., 2014). Debe existir un equilibrio entre la 
homogenización y la correcta formación de agregados bacterianos. Una velocidad alta, 
por encima de los 6 m/h, puede producir la ruptura de los agregados bacterianos y el 
lavado de las bacterias metanogénicas por ejemplo en un reactor tipo UASB (Tabatabaei 
and Ghanavati, 2018). 
 
1.6.Toxicidad e Inhibidores del Proceso 
 
Una extensa variedad de residuos orgánicos e inorgánicos pueden causar toxicidad en el 
proceso anaeróbico. Estos compuestos tóxicos pueden ser introducidos en el proceso 
desde la alimentación, tales como grasas, aceites, fenoles, paracetamol, cafeína, triclosan, 
metales pesados y compuestos aromáticos volátiles o bien pueden ser generados durante 
el proceso tales como amoníaco, ácidos grasos volátiles (VFA) y sulfuro de hidrógeno 
(Chen et al., 2014; Tabatabaei and Ghanavati, 2018). 
La determinación de los valores límites para estos compuestos inhibidores del proceso 
resulta compleja, debido a que depende de varios factores como ser las condiciones 
operativas y ambientales del digestor y de la comunidad microbiana presente. Estos 
compuestos tóxicos pueden reaccionar con otros compuestos presentes en el proceso 
anaeróbico, modificándose su toxicidad o bien la concentración límite tóxica. Por otro 
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lado, los microorganismos tienen capacidad de adaptarse, dentro de algunos límites, a las 
nuevas condiciones ambientales generadas por la presencia del compuesto tóxico 
(Liangwei, 2018).  
Los indicadores de toxicidad en un digestor anaeróbico pueden aparecer rápidamente o 
lentamente dependiendo del tipo de toxicidad y de la concentración del tóxico. Alguno 
de los indicadores de toxicidad son: desaparición del metano, incremento de la 
concentración de los AGV, decrecimiento de la alcalinidad y del pH o alteraciones en la 
comunidad microbiana (Amha et al., 2018).  
En particular se detallará la toxicidad por amoníaco, debido a que es uno de los 
inhibidores presentes en el guano de aves ponedoras.  
 
1.6.1. Toxicidad por amoníaco 
El nitrógeno amoniacal es producido a través de la degradación de la materia orgánica, 
principalmente de proteínas y aminoácidos. Si bien este compuesto resulta esencial para 
el crecimiento de los microorganismos, a altas concentraciones es un inhibidor de la 
actividad metanogénica (Liangwei, 2018). La cantidad de amonio producida durante la 
degradación de un sustrato orgánico puede ser cuantificada mediante la siguiente 
expresión estequiométrica (Akindele, 2016): 
 
CaHbOcNd + (4a - b - 2c + 3d)/4 H2O = (4a + b - 2c -3d)/8 CH4 + (4a - b + 2c + 3d)/8 CO2 + d 
NH3 
 
En condiciones acuosas, como ocurre en un reactor anaeróbico, el amoníaco o nitrógeno 
amoniacal total (NAT) existe de dos formas: como ion amonio (NH4
+) y como amoníaco 
libre acuoso ((NH3)aq): 
𝑁𝐻4
+ + 𝑂𝐻− ↔ 𝑁𝐻3(𝑎𝑞) + 𝐻2𝑂 
 
La fracción de amoníaco libre es dependiente del pH y de la temperatura, y es esta especie 
no ionizada, la que produce toxicidad (Dai et al., 2016; Rajagopal et al., 2013; Yenigün 
and Demirel, 2013). Con el incremento del pH, las cantidades de nitrógeno amoniacal 
libre (NAL) se incrementan. Con el decrecimiento del pH las cantidades del ion amonio 
se incrementan. En cuanto a la temperatura, también un incremento de la temperatura 
aumenta las concentraciones del NAL. Se ha demostrado que la producción del metano 
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en residuos con alta concentración de amoníaco es más fácilmente inhibida a temperaturas 
termofílicas que mesofílicas, debido a la toxicidad causada por el NAL (Yenigün and 
Demirel, 2013). 
El límite de concentración de amoníaco tolerable para las bacterias varía extensamente, 
ya que depende de varios factores involucrados en el proceso. Sin embargo, se ha 
aceptado que las concentraciones de NAT y NAL superiores a 3-5 g/L y 0,15-0,7 g/L 
respectivamente pueden inhibir el proceso de la digestión anaeróbica y reducir el 
rendimiento de metano (Dai et al., 2016; Guebitz et al., 2015; Yenigün and Demirel, 
2013).  
 
1.6.2. Mecanismos de toxicidad por el NAL 
El amoníaco acuoso es más tóxico para las bacterias metanogénicas que el ion amonio, 
debido a que es capaz de atravesar la membrana celular, causando un desbalance 
protónico y/o una deficiencia en potasio. Cuando el amoníaco libre difunde pasivamente 
dentro de la célula metanogénica, la diferencia del pH intracelular favorece la formación 
del ion amonio, absorbiendo protones en el proceso. La célula luego debe consumir 
energía en el balance protónico, usando la bomba de potasio para mantener el pH 
intracelular. Así la célula incrementa su consumo energético para el mantenimiento, 
causando potencialmente una inhibición en las reacciones enzimáticas específicas (Chen 
et al., 2014; Kayhanian, 1999; Zhang et al., 2014). En la Figura 4 se muestra un esquema 
del mecanismo de inhibición del proceso anaeróbico por amoníaco, propuesto por 
Kayhanian (1999).  
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Figura 4. Mecanismo de inhibición por amoníaco en bacteria metanogénica propuesto por Kayhanian 
(1999).  
 
Muchos estudios han reportado que el amoníaco podría incrementar la capacidad buffer 
del sistema, debido a que los AGV formados durante el proceso de digestión anaeróbica, 
son neutralizados por el amoníaco (Chen et al., 2014; Wang et al., 2013, 2012; Zhang et 
al., 2013). Las reacciones bioquímicas entre el amoníaco y los AGV son las siguientes: 
 
𝐶𝑥𝐻𝑦𝐶𝑂𝑂𝐻 (𝐴𝐺𝑉) ↔ 𝐶𝑥𝐻𝑦𝐶𝑂𝑂
− + 𝐻+ 
𝑁𝐻3 ∙ 𝐻2𝑂 ↔ 𝑁𝐻4
+ + 𝑂𝐻− 
𝐶𝑥𝐻𝑦𝐶𝑂𝑂𝐻 + 𝑁𝐻3 ∙ 𝐻2𝑂 → 𝐶𝑥𝐻𝑦𝐶𝑂𝑂
− + 𝑁𝐻4
+ + 𝐻2𝑂 
 
El amoníaco puede reaccionar con los AGV (𝐶𝑥𝐻𝑦𝐶𝑂𝑂𝐻), evitando su acumulación y 
consecuentemente su efecto de inhibición, además de equilibrar la concentración de AGV 
para la producción de metano (Zhang et al., 2014).  
 
1.6.3. Estrategias para controlar la inhibición por nitrógeno amoniacal 
Se han propuesto varias soluciones para resolver el problema del amoníaco en los últimos 
años. Dilución del contenido del reactor con agua, stripping por aire, uso de 
nanopartículas o materiales absorbentes, reducción de la temperatura de operación, co-
digestión con residuos con alto contenido de carbono y bioaumentación con bacterias 
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oxidantes del acetato sintróficas o metanogénicas son algunas de los métodos 
desarrollados para contrarrestar el efecto de inhibición por amoníaco (Tabatabaei and 
Ghanavati, 2018; Tian et al., 2018; Yuan and Zhu, 2016). Sin embargo, muchos de estos 
métodos o estrategias propuestas resultan complejos y de difícil implementación y 
aplicabilidad. A continuación, se describen algunas de las estrategias más importantes y 
aquellas que fueron consideradas en esta tesis.  
Aclimatación del consorcio microbiano 
La aclimatación del consorcio microbiano es la adaptación de los microorganismos a altas 
concentraciones de amoníaco, produciendo mayor tolerancia al tóxico. Esta estrategia 
podría ser un método práctico de implementar y con una relación costo-beneficio 
favorable (Tian et al., 2018). Se ha reportado la adaptación de las bacterias a distintas 
concentraciones de NAL a escala laboratorio y con alimentación en batch (Calli et al., 
2005; Tian et al., 2017). Sin embargo existen pocos estudios realizados sobre la 
adaptación de las metanogénicas a altas concentraciones de amoníaco en reactores 
continuos (Rajagopal et al., 2013; Tian et al., 2018).  
Si bien queda claro que la aclimatación de las bacterias es una estrategia para contrarrestar 
el efecto de la inhibición por amoníaco, existen controversias sobre el mecanismo de 
acción. Algunos estudios han demostrado que el proceso de aclimatación a altos niveles 
de amoníaco causó un cambio en el consorcio microbiano, desde las metanogénicas 
acetoclásticas a las hidrogenotróficas (Dai et al., 2016; Gao et al., 2015; Werner et al., 
2014). Por otro lado, la metanosarcinaceae spp. asociada a la vía de las acetoclásticas, ha 
sido encontrada como predominante a altos niveles de amoníaco (Calli et al., 2005; Y. Li 
et al., 2017). Se requiere un tiempo apropiado para generar un cultivo aclimatado y el 
tiempo de adaptación puede incrementarse cuanto más alta sea la concentración de 
amoníaco. Una adecuada aclimatación de microorganismos puede tomar dos meses o más 
(Rajagopal et al., 2013). 
Control del pH y temperatura 
La digestión anaeróbica de residuos ricos en proteínas como los estiércoles de cerdo y 
aves, puede conducir a valores de pH cercanos a 8, superiores al rango óptimo de 
desarrollo de las bacterias anaeróbicas, y consecuentemente generando inestabilidad en 
el proceso. Altos valores de pH causan rápida conversión del amoníaco ionizado a 
nitrógeno amoniacal libre (NAL). El incremento del NAL puede inhibir a las 
metanogénicas y como resultado ocurre una acumulación de los AGV, generando un 
decrecimiento del pH y consecuentemente una caída de la concentración del NAL. La 
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interacción entre el NAL, AGV y pH puede conducir a un “estado estacionario inhibido”, 
donde el proceso anaeróbico ocurre en condiciones estables pero con un menor 
rendimiento de metano (Rajagopal et al., 2013). En efecto, manejar apropiadamente el 
pH durante el proceso anaeróbico puede reducir la toxicidad por el nitrógeno, 
recomendándose mantener esta variable en valores cercanos a 6,5-7 (Ho and Ho, 2012; 
Strik et al., 2006).  
La temperatura afecta la tasa de crecimiento microbiano y la concentración del nitrógeno 
amoniacal libre. Un incremento en la temperatura de un proceso anaeróbico comúnmente 
incrementa la tasa metabólica de los microorganismos pero además resulta en una mayor 
concentración del NAL (Chen et al., 2008). Como se explicó anteriormente, varios 
trabajos han demostrado que las condiciones termofílicas en reactores anaeróbicos con 
altas concentraciones de nitrógeno son menos estables que los mesofílicos. Asimismo, 
Masse et al. (2003), describió que los sistemas anaeróbicos psicrofílicos, particularmente 
alimentados con estiércoles, son mejor adaptados y más estables que los mesofílicos y los 
termofílicos, debido a que trabajan con menores concentraciones de NAL.  
Dilución del contenido de sustrato en el interior del reactor 
Comúnmente los residuos sólidos orgánicos como los estiércoles con alta concentración 
de nitrógeno amoniacal son diluidos hasta el 0.5-3% de sólidos totales (ST). Sin embargo 
este método resulta poco atractivo ya que se incrementan los costos asociados al consumo 
de agua y a los mayores volúmenes de residuos que deben ser tratados (Rajagopal et al., 
2013 Yuan et al., 2016). La dilución del sustrato con agua es un método efectivo para 
bajar la carga de nitrógeno. Hejnfelt and Angelidaki (2009) demostraron que efluentes de 
un matadero de cerdo diluidos al 5% de ST, generaron la mayor producción de metano 
frente a otras diluciones más concentradas (20% y 50%). Nielsen y Angelidaki (2008), 
evaluaron tres tipos de matrices (agua, producto digerido y estiércol fresco al 50%) para 
la dilución de la biomasa de un reactor anaeróbico termofílico alimentado con estiércol 
vacuno, a efectos de revertir la inhibición por amonio. Los resultados mostraron que se 
logró la estabilidad del digestor anaeróbico utilizando la dilución como estrategia, siendo 
la recuperación del proceso más estable cuando la biomasa fue diluida con el producto 
digerido. Wu et al. (2016) realizó un estudio que utilizó el digerido de una planta de 
digestión anaeróbica de estiércol de gallina como agua de dilución de este sustrato. Sus 
resultados fueron diferentes a los de Nielsen y Angelidaki (2008), ya que se observó una 
acumulación de las concentraciones de amoníaco, de AGV y reducción del rendimiento 
de biogás. Sin embargo, se logró la estabilización del sistema y del rendimiento de metano 
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cuando se aplicó stripping por aire al digerido antes de ser utilizado como agua de 
dilución.  
Proceso de co-digestión y ajuste de la relación C/N en la alimentación 
El término co-digestión aplica al proceso anaeróbico de dos o más sustratos orgánicos de 
diferentes orígenes. Si la mezcla se realiza en las proporciones adecuadas, el proceso 
anaeróbico se ve favorecido obteniéndose un mayor rendimiento de metano y biogás.  
En la co-digestión los residuos ricos en proteínas pueden proveer una capacidad buffer y 
un extenso rango de nutrientes, mientras que los residuos ricos en contenido de carbono 
pueden balancear la relación C/N para aquellos sustratos con baja relación C/N, 
decreciendo así los riesgos asociados a la inhibición por amonio en el proceso anaeróbico 
(Rajagopal et al., 2013; Yenigün and Demirel, 2013). Esta mejora en la relación C/N en 
la alimentación, causa un efecto sinergético (Esposito et al., 2012). Esta estrategia es 
ampliamente aplicada para controlar el efecto de inhibición por amonio, debido a su 
relación costo-beneficio positiva y a su fácil implementación. La co-digestión de 
estiércoles animales con residuos con alto contenido de carbono, mejora la relación C/N 
y al mismo tiempo incrementa la producción de biogás, esencial para la economía de 
plantas de tratamiento (Rajagopal et al., 2013). El monitoreo de los niveles de amoníaco 
en el reactor y el ajuste de la relación C/N deberían ser parte de técnicas operativas diarias 
en digestores de alta carga. 
Agregado de elementos trazas 
Ciertos metales como el selenio (Se), Tungsteno (W), Cobalto (Co) y Molibdeno (Mo) 
han sido reportados como micronutrientes esenciales que requieren las bacterias 
metanogénicas. En particular, el agregado de estos elementos trazas produce mayor 
estabilidad en el proceso anaeróbico a altas concentraciones de nitrógeno amoniacal 
(Rajagopal et al., 2013). Un estudio reciente realizado por Molaey et al. (2018) en 
reactores semicontínuos alimentados con guano de aves ponedoras, mostró que el 
suministro de Se es capaz de estimular la producción de metano por la vía de oxidación 
sintrófica del acetato. Sin el agregado de este elemento traza hubo acumulación de ácido 
propiónico y acético que causaron una reducción del rendimiento de metano. 
 Objetivos 
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Objetivo General 
Implementar herramientas metodológicas y estrategias que permitan optimizar el proceso 
anaeróbico del guano de aves ponedoras, y que impulsen la aplicación de esta tecnología 
a escala real. 
Objetivos específicos 
1- Conocer las características intrínsecas del guano de aves ponedoras, identificando sus 
potencialidades y limitantes para ser utilizado como recurso, y comparando sus 
características fisicoquímicas y microbiológicas entre los dos principales sistemas de 
manejos de producción avícola del país.  
2- Diseñar equipamiento, ajustar y adaptar la metodología del ensayo de Actividad 
Metanogénica Específica (AME) para su implementación como una herramienta de 
diagnóstico del proceso anaeróbico, evaluando la actividad de las bacterias 
metanogénicas en inóculos de diferentes orígenes.  
3-Determinar el potencial energético del guano de aves ponedoras, mediante la 
implementación del ensayo de Potencial Bioquímico Metanogénico (PBM), evaluando la 
relación entre el sustrato y el inóculo y su aclimatación al sustrato como estrategias para 
la optimización del proceso. 
4-Evaluar la co-digestión del guano de aves ponedoras utilizando residuos de frutas y 
verduras y estiércol vacuno como co-sustratos, a fin de mejorar el rendimiento de biogás 
y metano y reducir la presencia de potenciales inhibidores del proceso anaeróbico. 
5- Analizar el proceso anaeróbico del guano de aves ponedoras mono-digerido y co-
digerido bajo régimen de alimentación semi-continua, determinando la performance y la 
calidad de los dos productos generados (biogás y digerido). 
 
 2. Métodos Analíticos 
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En este capítulo, se detallan las técnicas analíticas empleadas, fisicoquímicas y 
microbiológicas, para la caracterización de los sustratos y para el análisis de los 
experimentos llevados a cabo en esta tesis doctoral.  
 
2.1 pH 
 
El pH en una suspensión acuosa indica la actividad del ion hidrógeno e influye en la 
disponibilidad de nutrientes esenciales y secundarios, metales pesados, abundancia y 
actividad microbiológica. La intensidad del carácter ácido o básico de una suspensión 
acuosa puede medirse por la actividad del ión hidrógeno (H+), la cual en suspensiones 
diluidas puede presumirse equivalente a la concentración molar. La actividad del H+ 
puede expresarse bajo la forma pH= - log [H+]. 
Para muestras sólidas (sustratos como el guano, residuos frutihortícolas y estiércol 
vacuno), se adaptó el método (4.11-método electrométrico) descripto por el Test Methods 
for the Examination of Composting and Compost (USDA and USCC, 2001), donde se 
realiza un extracto de la muestra. El procedimiento fue el siguiente: 
1. Pesar el equivalente a 40 g de masa seca y colocarla en el recipiente  
2. Agregar al recipiente un volumen de agua destilada necesario para generar una 
relación muestra: solución de 1:5, o 1:10 (masa: masa) para el caso del guano  
3. Tapar y colocar en agitador por 20 minutos a 180 RPM 
4. Calibrar el peachímetro 
5. Agitar y colocar inmediatamente el electrodo de pH en la suspensión de la muestra 
6. Leer una vez que se estabilice la lectura 
7. Una vez finalizada la medición, enjuagar el electrodo con abundante agua 
8. Conservar la suspensión para determinar la conductividad eléctrica de la muestra  
La masa de la muestra húmeda equivalente a 40 g de muestra seca se calculó según:  
 
𝐴 = 40 × 100 ÷𝑀𝑆 
Dónde 
A= masa de muestra húmeda (g) 
MS= materia seca (%) 
El volumen de agua destilada necesaria para generar una relación 1:5 (muestra: solución) 
se calculó según: 
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𝐵 = 200 − (𝐴 − 40) 
Dónde 
B= volumen de agua (mL)  
En el caso de sustratos que presentan elevado contenido de agua, como el guano, se 
preparó una suspensión 1:10 para asegurar que toda la masa se encuentre totalmente 
sumergida en el líquido al momento de la agitación. Para lograr una dilución 1:10 se 
colocan 400 mL de agua en vez de 200 mL.  
Los resultados son adimensionales y se expresan como unidades de pH (upH) en relación 
1:5 o 1:10 según corresponda, con un solo decimal. 
Para muestras líquidas, se siguió el método electrométrico 4500 A descripto en Métodos 
Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y Residuales (APHA, 1992). 
 
2.2 Conductividad Eléctrica 
 
La conductividad eléctrica (CE) es una medida del contenido de sales en solución y es 
una expresión numérica de la capacidad de una solución para transportar una corriente 
eléctrica. Esta capacidad depende de la cantidad iones y de la temperatura de medición. 
Para muestras sólidas, se adaptó el método 4.10 descripto por el Test Methods for the 
Examination of Composting and Compost (USDA and USCC, 2001). Se utiliza el mismo 
extracto de la muestra realizado para medir pH, pero se filtra la suspensión. Luego, se 
coloca la celda de conductividad en el extracto de la muestra y se lee una vez que se 
estabilice la lectura. Corroborar que la celda quede completamente sumergida en la 
suspensión. 
Los resultados son expresados en mS/cm, detallando la temperatura de medición y la 
relación muestra: solución utilizada. 
Para muestras líquidas, se siguió el método 2510 B, descripto en Métodos Normalizados 
para el Análisis de Aguas Potables y Residuales (APHA, 1992). 
 
2.2 Humedad, Materia Seca y Sólidos Totales 
La humedad es el contenido de agua en la muestra y la materia seca es el material 
remanente luego de un período de secado. Una alícuota de la muestra húmeda se seca 
hasta masa constante. La diferencia de masas corresponde al contenido de agua en la 
muestra. Para muestras sólidas, se siguió el método 03.09 descripto por el Test Methods 
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for the Examination of Composting and Compost (USDA and USCC, 2001). El 
procedimiento fue el siguiente: 
1. Pesar y registrar el peso de la cápsula 
2. Pesar 20 g aproximadamente de muestra húmeda en la cápsula. Registrar el peso  
3. Colocar en estufa a 70 ± 5°C hasta masa constante. El secado fue de 48 horas 
aproximadamente, dependiendo del contenido de humedad y tipo de muestra para 
lograr masa constante 
4. Colocar en un desecador y dejar enfriar a temperatura ambiente 
5. Pesar y registrar la masa 
6. Conservar las cápsulas en un desecador para luego determinar la materia orgánica 
El contenido de humedad (H) y la materia seca (MS) en % en base húmeda (bh) se calculó 
según:  
𝐻(%𝑏ℎ) =
(𝐴 − 𝐵) × 100
𝐴 − 𝐶
 
𝑀𝑆(%𝑏ℎ) = 100 − 𝐻 
Dónde 
A= masa de la cápsula + la muestra húmeda (g) 
B= masa de la cápsula + la muestra seca a 70°C (g) 
C= masa de la cápsula (g) 
En muestras líquidas, se utiliza el término sólidos totales (ST) para representar el 
contenido de los residuos del material que quedan en un recipiente luego de la 
evaporación y secado, eliminándose la humedad de la muestra. Los ST incluyen los 
sólidos suspendidos totales, o porción de sólidos totales retenida por un filtro, y los 
sólidos disueltos totales o porción que atraviesa el filtro. 
Los ST fueron determinados siguiendo el método 2540 B descripto en Métodos 
Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y Residuales (APHA, 1992), según el 
siguiente procedimiento: 
1. Secar las cápsulas de porcelana en estufa a 100 ± 5 °C por 2 horas y colocar en 
desecador. Registrar la masa 
2. Homogeneizar la muestra con agitador magnético 
3. Agregar 25 mL de efluente en la cápsula de porcelana 
4. Colocar en estufa a 100 ± 5°C hasta masa constante. El secado fue de 48 horas 
aproximadamente, dependiendo del contenido de humedad y tipo de muestra 
para lograr masa constante 
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5. Colocar en desecador y dejar enfriar a temperatura ambiente 
6. Pesar la cápsula con la muestra seca 
El contenido de ST se calculó según: 
𝑆𝑇 (%𝑚 𝑣⁄ ) =
(𝐴 − 𝐵) × 100
𝑉
 
Dónde 
A= masa de la cápsula + muestra seca a 100 ± 5 °C (g) 
B= masa de la cápsula (g) 
V= volumen de muestra (mL)  
Otra forma de expresar los ST es en g/L, siguiendo el siguiente cálculo: 
𝑆𝑇 (𝑔 𝐿⁄ ) =
(𝐴 − 𝐵) × 1000
𝑉
 
Dónde 
A= masa de la cápsula + muestra seca a 100 ± 5 °C (g) 
B= masa de la cápsula (g) 
V= volumen de muestra (mL)  
 
2.3 Materia Orgánica y Sólidos Volátiles 
 
La materia orgánica es el componente predominante en residuos orgánicos. A partir de 
este valor se puede estimar el contenido del carbono orgánico. La muestra seca se calcina 
a 550 ± 50 °C. La ceniza es la porción mineral de la muestra. Para muestras sólidas, se 
realizó el método descripto 05.01 por el Test Methods for the Examination of Composting 
and Compost (USDA and USCC, 2001), según el siguiente procedimiento: 
1. Colocar la cápsula que contiene la muestra seca en la mufla  
2. Calcinar la muestra a 550 ± 50 °C hasta masa constante. La calcinación fue de 2 
horas para lograr masa constante  
3. Apagar la mufla y dejar enfriar hasta que la temperatura permita transferir la 
cápsula a un desecador. Mantener la muestra en el desecador hasta que alcance la 
temperatura ambiente 
4. Pesar y registrar la masa de la cápsula + muestra calcinada 
El contenido de materia orgánica (MO) en base seca (bs), se calculó según:  
𝑀𝑂 (%𝑏𝑠) =
(𝐴 − 𝐵) × 100
(𝐴 − 𝐶)
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Dónde: 
A= masa de la cápsula + muestra seca (g) 
B= masa de la cápsula + muestra calcinada (g) 
C= masa de la cápsula (g) 
A partir de la MO, puede determinarse, de una forma indirecta, el contenido de carbono 
orgánico total (COT) en la muestra, utilizando un factor de conversión:  
𝐶𝑂𝑇 (%𝑏𝑠) = 𝑀𝑂𝑏𝑠 ÷ 1,8 
 
Dónde, 1,8 es el factor de conversión que asume que el 56% de la materia orgánica de un 
residuo orgánico está compuesta por carbono (Sadzawka et al, 2005). 
En muestras líquidas, se utiliza el término sólidos volátiles (SV) para representar el 
contenido de materia orgánica. La pérdida de peso por ignición representa los SV. Se 
realizó el método 2540 E descripto en Métodos Normalizados para el Análisis de Aguas 
Potables y Residuales (APHA, 1992), según el siguiente procedimiento: 
1. Colocar la cápsula que contiene la muestra seca a 100°C en la mufla 
2. Calcinar la muestra a 550 ± 50 ºC hasta masa constante. La calcinación fue de 2 
horas para lograr masa constante  
3. Apagar la mufla y dejar enfriar hasta que la temperatura permita transferir la 
cápsula a un desecador. Mantener la muestra en el desecador hasta que alcance la 
temperatura ambiente  
4. Registrar la masa de la cápsula + muestra calcinada  
Para calcular el contenido de los SV en base seca (bs) se utilizó la misma fórmula que 
para MO (%bs).  
Otra forma de expresar los SV es en g/L, según: 
𝑆𝑉 (𝑔 𝐿⁄ ) =
(𝐴 − 𝐵) × 1000
𝑉
 
Dónde: 
A= masa de la cápsula + muestra seca a 100°C (g) 
B= masa de la cápsula + muestra incinerada a 550°C (g) 
V= volumen de la muestra inicial (mL) 
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2.4 Nitrógeno Total Kjeldahl 
 
El nitrógeno total Kjeldahl (NTK) es la suma del nitrógeno orgánico más el nitrógeno de 
amonio (N-NH4
+). Este valor es muy cercano al nitrógeno total, ya que los contenidos de 
nitratos (N-NO3) son bajos respecto al contenido de nitrógeno orgánico, y en algunos 
casos despreciables. Desde 1883 en que John Kjeldahl presentó sus trabajos, su método 
ha ganado una gran aceptación y actualmente es el método más usado para el análisis de 
proteínas y nitrógeno orgánico. 
El procedimiento consiste en digerir las proteínas y otros compuestos orgánicos de la 
muestra en una mezcla con ácido sulfúrico en presencia de catalizadores. El nitrógeno 
orgánico total se convierte en sulfato de amonio mediante la digestión. La mezcla 
resultante se neutraliza con una base y se destila. El destilado se recoge en una solución 
de ácido bórico. Los aniones de borato así formados, se titulan con HCl valorado para 
determinar el nitrógeno contenido en la muestra. 
El método consta de tres etapas:  
Digestión: se produce la descomposición del nitrógeno que contiene la muestra utilizando 
una solución de ácido concentrado. Esto se logra hirviendo la muestra con ácido sulfúrico 
concentrado. El resultado es una solución de sulfato de amonio:  
𝑃𝑟𝑜𝑡𝑒𝑖𝑛𝑎 (−𝑁)⏞          
𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎
+ 𝐻2𝑆𝑂4
𝑐𝑎𝑡𝑎𝑙𝑖𝑧𝑎𝑑𝑜𝑟𝑒𝑠,𝑐𝑎𝑙𝑜𝑟
→                (𝑁𝐻4)2𝑆𝑂4 + 𝐶𝑂2 +𝐻2 
Destilación: en esta etapa se libera amoníaco, el cual es retenido en una solución con una 
cantidad conocida de ácido bórico. Inicialmente se realiza una destilación con vapor por 
el método de arrastre de vapor de agua: 
 (𝑁𝐻4)2𝑆𝑂4 + 2𝑁𝑎𝑂𝐻 ↔ 2 𝑁𝐻3(𝑔𝑎𝑠) + 𝑁𝑎2𝑆𝑂4 + 2𝐻2𝑂 
El amoníaco formado, es capturado por una solución de ácido bórico, formándose el ion 
borato diácido: 
𝑁𝐻3 + 𝐻3𝐵𝑂3 ↔ 𝑁𝐻4
+ +𝐻2𝐵𝑂3
−(𝑖ó𝑛 𝑏𝑜𝑟𝑎𝑡𝑜 𝑑𝑖á𝑐𝑖𝑑𝑜) 
Titulación: el destilado es titulado con una solución de HCl valorada, para determinar la 
cantidad de amonio presente en la muestra: 
𝐻2𝐵𝑂3
− + 𝐻+ ↔ 𝐻3𝐵𝑂3 
Se utilizó el equipo SELECTA, para la determinación del NTK. Este equipo consta de: 
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 un bloque metálico calefactor para la digestión (block digest), con una unidad de 
control para la programación del tiempo y rampa de temperatura (modelo RAT 
2), con capacidad para 20 tubos de digestión de 42 mm de diámetro 
 un sistema de extracción y neutralización de gases, formado por una unidad 
“Scrubber” que bloquea el paso y neutraliza las condensaciones ácidas, con 
bomba de recirculación de agua que proporciona caudal de vacío para la 
aspiración de los gases 
 Un destilador por arrastre de vapor semiautomático (PRO-NITRO S) 
 
 
Se realizó el siguiente procedimiento: 
1. Muestras sólidas: pesar aproximadamente 1 g de muestra húmeda. Registrar su 
peso y colocarla en el tubo; muestras líquidas y semilíquidas (lodos): tomar un 
volumen de 5-10 mL. Registrar el volumen. Si la muestra no es pipeteable, puede 
utilizarse una probeta. En este caso, asegurarse que toda la muestra sea 
trasvasada al tubo. Puede enjuagarse la probeta con agua trasvasándola en el tubo  
2. Pesar 0,2 g de reactivo patrón acetanilida, registrar su peso exacto y colocarlo en 
otro tubo 
3. Disponer otro tubo vacío para el blanco, con 10 mL de agua si se utilizó agua 
para el enjuague de la probeta 
4. Agregar 7 g de sulfato de potasio (K2SO4.5H2O) y 0,8 g de sulfato de cobre 
(CuSO4) en cada tubo 
5. Agregar 12 mL de H2SO4 concentrado en cada tubo 
6. Colocar los tubos en el bloque de digestión y digerir a 400°C hasta observar que 
la muestra digerida esté de color verde claro. La digestión programada fue de 
200°C durante 30 min, 300°C durante 30 min y 400°C durante 45 min. Dejar 
enfriar  
Figura 1. Equipo Kjeldahl. a) Digestor, scrubber y bomba de recirculación; b) Destilador 
a b 
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7. Colocar un erlenmeyer en la alargadera del refrigerante y el tubo con la muestra 
en el destilador  
8. Dosificar 50 ml de ácido bórico (H3BO3) al 4%, teniendo precaución de que la 
alargadera del refrigerante quede sumergida dentro del ácido bórico  
9. Dosificar 50 ml de NaOH al 40%  
10. Destilar la muestra durante 5 minutos 
11. El destilado es recolectado en erlenmeyer  
12. Titular con solución HCl valorada, hasta pH 4,65. Se utilizó titulador automático 
TritoLine 5000  
El contenido de nitrógeno total Kjeldahl (NTK) de la muestra sólida se calculó según: 
 
𝑁𝑇𝐾 (𝑚𝑔 𝐾𝑔⁄ ) =
(𝐴 − 𝐵) × 𝐶 × 14000
𝑚
 
 
Dónde: 
A= volumen titulado de la muestra (mL) 
B= volumen titulado del blanco (mL) 
C= Normalidad de la solución estándar de HCl 
m= masa de la muestra húmeda (g) 
En muestras líquidas el contenido de NTK se calculó según: 
NTK (mg L⁄ ) =
(A − B) × C × 14000
V
 
Dónde: 
A= volumen titulado de la muestra (mL) 
B= volumen titulado del blanco (mL) 
C= Normalidad de la solución estándar de HCl 
V= volumen de muestra (mL) 
 
2.5 Nitrógeno Amoniacal Total 
 
En una alícuota de un extracto con solución de cloruro de potasio (KCl) de una muestra 
sólida, se realiza una destilación para obtener nitrógeno amoniacal total (NAT). El 
procedimiento es el mismo que para la determinación de NTK, pero no se realiza la 
digestión de la muestra. Para muestras sólidas se realizó el siguiente procedimiento: 
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1. Pesar 25 g de muestra y colocarlos en un recipiente. Registrar la masa 
2. Agregar 75 g de KCl (relación 1:3). Registrar el peso 
3. Tapar el recipiente y llevar a agitación a 180 RPM por 20 minutos 
4. Centrifugar el extracto a 8000 g durante 15 minutos  
5. Tomar 5 ml del sobrenadante y colocarlo en el tubo de destilación 
6. Realizar la destilación de la misma forma que se realiza para la determinación del 
NTK  
7. Realizar un blanco con 5 mL de la solución extractante KCl 
8. Titular el destilado con la solución HCl valorada 
 
El nitrógeno amoniacal (N-NH3) en muestra sólida se calculó según: 
N − N𝐻3 (𝑚𝑔 𝐾𝑔)⁄ =  
(𝐴 − 𝐵) × 𝐶 × 14000 × (𝑉𝑡/𝑉𝑎)
𝑚
 
𝑉𝑡 = 𝑉𝐾𝐶𝑙 + (𝑚 −𝑀𝑆) 
Dónde: 
A= volumen titulado en la muestra (mL) 
B= volumen titulado del blanco (mL) 
C= concentración de la solución estándar de HCl (eq/L) 
m= masa de la muestra húmeda (g) 
MS= masa seca de la muestra (g) 
Vt= volumen total del extracto (mL). En este paso se asume que 1 g de muestra es 
equivalente a 1 mL de muestra. El término “𝑚 −𝑀𝑆”, representa el contenido de 
humedad de la muestra 
VKCl= volumen de la solución extractante KCl (mL) 
Va= volumen del extracto a destilar (mL)  
Para muestras líquidas, se tomó una alícuota de la muestra, se centrifugó y con el 
sobrenadante se realizó el mismo procedimiento descripto que para el extracto de 
muestras sólidas.  
 
El nitrógeno amoniacal (N-NH3) en muestra líquida y semilíquida se calculó según: 
N − N𝐻3 (𝑚𝑔 𝐿)⁄ =  
(𝐴 − 𝐵) × 𝐶 × 14000
𝑉
 
Dónde: 
A= volumen titulado en la muestra (mL) 
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B= volumen titulado del blanco (mL) 
C= concentración de la solución estándar de HCl (eq/L) 
V= volumen de la muestra a destilar (mL) 
 
 
2.6 Nitrógeno Amoniacal Libre 
 
En soluciones acuosas el amoníaco existe principalmente en dos formas, como ion 
amonio (NH4
+) y como amoníaco libre acuoso ((NH3)ac). La fracción amoniacal libre 
(NAL) es dependiente del pH y de la temperatura.  
Según Hansen et al. (1998), el NAL puede calcularse mediante la siguiente fórmula:  
𝑁𝐴𝐿 = 𝑁𝐴𝑇 × (1 +
10−𝑝𝐻
10
−(0.09018+
2729,92
𝑇(𝐾)
)
)
−1
 
Dónde: 
NAL= nitrógeno amoniacal libre (mg/L) 
NAT= nitrógeno amoniacal total (mg/L) 
T(K)= temperatura en Kelvin 
 
2.7 Fósforo Total 
 
La determinación del fosforo total (PT) consta de dos etapas: la mineralización de la 
muestra por digestión por microondas y su cuantificación mediante colorimetría por el 
método del ácido ascórbico. Para la digestión de la muestra se utilizó el equipo digestor 
por microondas CEM, modelo MARS 5. Una alícuota de la muestra se digiere en ácido 
concentrado mediante calentamiento por microondas, para transformar el compuesto 
fosforado orgánico a ortofosfato soluble.  
Para muestras sólidas, se adaptó el método descripto por (Peters et al., 2003) y por el 
método 04.03 descripto en Test Methods for the Examination of Composting and Compost 
(USDA and USCC, 2001). Una alícuota de la muestra se digiere en ácido nítrico 
concentrado mediante calentamiento por microondas, para transformar el compuesto 
fosforado orgánico a ortofosfato soluble. El procedimiento fue el siguiente: 
1. Pesar 0,1 g de muestra seca y molida. Registrar el peso 
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2. Colocar la muestra en el tubo de digestión de microondas (modelo HP500 Plus) 
3. Agregar cuidadosamente 10 mL de ácido nítrico (HNO3). Dejar destapado hasta 
que la reacción vigorosa haya finalizado  
4. Llevar a un volumen de 50 mL. Cerrar y conectar el tubo al equipo microondas 
5. Digerir la muestra con una rampa de temperatura de 165°C durante de 2 minutos 
y de 175°C durante 3 minutos.  
6. Trasvasar a un matraz de 25 mL a través de un embudo con papel de filtro  
7. Enrasar con agua destilada 
Esta muestra digerida ya está lista para la cuantificación del PT por el método 
colorimétrico del ácido ascórbico. 
Para muestras líquidas, se utiliza el equipo digestor de microondas pero en este caso, se 
adiciona a la muestra persulfato de potasio y se digiere con ácido sulfúrico concentrado, 
adaptándose el método 4500 B descripto en Métodos Normalizados para el Análisis de 
Aguas Potables y Residuales (APHA, 1992). El procedimiento fue el siguiente: 
1. Colocar 50 mL de la muestra o una dilución de la misma en los vasos de digestión. 
La muestra no debe contener valores superiores a 0,5 g de materia orgánica para 
evitar sobrepresión en los vasos  
2. Añadir 1 ml de H2SO4 (cc) y 0,5 g de persulfato de potasio (K2S2O8) 
3. Cerrar y conectar el tubo al equipo de microondas 
4. Digerir la muestra a una temperatura de 170 ± 5 ºC durante 30 min 
5. Una vez digerida la muestra, filtrar y conservar en frascos de vidrio 
La cuantificación fue determinada por el método 4500 E, método colorimétrico del ácido 
ascórbico descripto en Métodos Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y 
Residuales (APHA, 1992). El molibdato de amonio y el tartrato de antimonio potásico 
reaccionan en medio ácido con el ortofosfato para formar un heteropoliácido 
fosfomolíbdico que se reduce a azul de molibdeno de color intenso por el ácido ascórbico. 
El procedimiento fue el siguiente: 
1. Realizar una curva de calibración utilizando una solución patrón de 2,5 mg de P/L 
(sal fosfato diácido de potasio anhidro, KH2PO4) 
2. Pipetear 1 a 5 mL de la muestra digerida dependiendo de la concentración estimada 
de fósforo y colocar en un matraz 50 mL. Este volumen representa la alícuota de 
la muestra digerida utilizada para el método en los cálculos (letra d) 
3. Agregar agua hasta un volumen de 40 mL 
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4. Agregar 8 mL de reactivo combinado a todos los matraces. El reactivo combinado 
contiene 50 mL de solución de sulfúrico 5N, 5 mL de solución de tartrato de 
antimonio-potasio, 15 mL de solución de molibdato amónico y 30 mL de solución 
de ácido ascórbico  
5. Enrasar con agua destilada  
6. Luego de 30 minutos leer en espectrofotómetro a 880 nm. Se utilizó un 
espectrofotómetro visible Marca La Motte, modelo Smart Spectro  
 
El PT en muestras sólidas se calculó en mg/kg en base seca (bs) según: 
𝑃 (𝑚𝑔 𝐾𝑔𝑏𝑠) =
(𝐴 − 𝑏)
𝑎 × 50 × 𝑉
𝑚 × 𝑑
⁄  
y en muestras líquidas se calculó en mg/L según: 
𝑃 (𝑚𝑔 𝐿) =
(𝐴 − 𝑏)
𝑎 × 50 × 𝑉
𝑣 × 𝑑
 ⁄  
Dónde:  
A= absorbancia de la muestra coloreada  
a= pendiente de la curva de calibración 
b= ordenada al origen de la curva de calibración 
V= volumen final de la muestra digerida (mL) 
d= alícuota de la muestra digerida utilizada para el método colorimétrico (mL) 
m= masa seca y molida usada en la digestión (g) 
v= volumen de la muestra (mL) 
 
2.8 Determinación de los Cationes Ca, Mg, Mn, K, Na, Zn, Cu, Mo, Fe 
 
Para la determinación de estos cationes, se utilizó la misma muestra digerida por el 
método de PT para muestras sólidas. Su cuantificación se realizó mediante espectroscopía 
de absorción atómica (marca Varian model 220 A).  
El contenido del catión en mg/kg en base seca (bs) se calculó según: 
𝐶𝑎𝑡𝑖ó𝑛 (𝑚𝑔 𝐾𝑔𝑏𝑠)⁄ =
𝐴 × 𝐷 × 𝑉
𝑚
 
Dónde:  
A= lectura de la concentración del elemento en la muestra digerida y diluida (mg/L) 
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D= dilución realizada para la lectura del elemento 
V=volumen final de la muestra digerida (mL) 
m= masa de muestra molida y seca usada en la digestión (g)  
 
 
2.9 Demanda Química de Oxígeno 
 
La demanda química de oxígeno (DQO) es una medida del equivalente de oxígeno 
necesario para oxidar la materia orgánica de una muestra por un oxidante químico fuerte. 
Una alícuota de la muestra es digerida con ácido sulfúrico (H2SO4) y dicromato de potasio 
(K2Cr2O7). En esta reacción, el cromo pasa del estado hexavalente (VI) a trivalente (III) 
y es catalizada por sulfato de plata (Ag2SO4). Para eliminar problemas de interferencias 
de haluros presentes en la muestra se utiliza sulfato de mercurio (HgSO4). 
Para muestras líquidas, se siguió el método colorimétrico por reflujo cerrado 5220 D 
descripto en Métodos Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y Residuales 
(APHA, 1992), según el siguiente procedimiento: 
1. Añadir 2,5 mL de muestra en un tubo de 16 mm x100 mm de vidrio pirex con 
tapa hermética. Para muestras con alta concentración se requirió realizar una 
dilución de la muestra  
2. Agregar 1,5 mL de solución 0,0347 M de K2Cr2O7  
3. Agregar la solución de sulfato de plata (5,5 g de Ag2SO4/Kg de H2SO4) 
lentamente y sobre las paredes del recipiente. Mezclar suavemente  
4. Cerrar los tubos herméticamente y mezclar varias veces con movimientos 
invertidos  
5. Colocar los tubos en el termoreactor a 150°C durante 2 horas. Dejar enfriar 
6. Leer la absorbancia a 600 nm 
7. Previamente a la determinación de la DQO en las muestras, deberá realizarse 
una curva de calibración con una solución de ftalato ácido de potasio 1000 mg 
O2/L. Realizar el mismo procedimiento descripto 
El material de vidrio debe estar libre de materia orgánica por lo que fue necesario lavarlo 
con solución de H2SO4 al 20%. 
La DQO se calculó en mg O2/L según:  
𝐷𝑄𝑂 (𝑚𝑔𝑂2 𝐿⁄ ) = [
(𝐴 − 𝐵) − 𝑏
𝑎
] × 𝑓𝑑 
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Dónde:  
A= absorbancia de la muestra 
B= absorbancia del blanco 
a= pendiente de la curva de calibración  
b= ordenada al origen de la curva de calibración 
fd= factor de dilución= volumen final (mL) /alícuota de la muestra (mL) 
En muestras sólidas, se utilizó el método desarrollado por Yadvika et al. (2006), quienes 
adaptaron el método 5220 B de reflujo abierto descripto en APHA (1992), para muestras 
con alto contenido de sólidos. El procedimiento fue el siguiente: 
1. Colocar 0,1 g de muestra húmeda en un balón de 250 mL. Registrar la masa 
2. Agregar 10 ml de agua destilada, 50 ml del reactivo de digestión (0,0347 M de 
K2Cr2O7) y una punta de espátula de HgSO4. Colocar anillos rashing o bolitas de 
vidrio para una ebullición homogénea  
3. Colocar el condensador en el balón y conectarlo a la red para que comience a 
circular el agua 
4. Adicionar 60 ml del reactivo de H2SO4 lentamente por la parte superior del 
condensador 
5. Calentar la muestra a 150°C durante 2 h  
6. Enfriar y lavar el condensador con agua destilada  
7. Desconectar el reflujo y diluir la muestra con agua destilada hasta 
aproximadamente 2 veces su volumen. Enfriar la muestra hasta temperatura 
ambiente  
8. Agregar a la muestra 2 o 3 gotas del indicador ferroína 
9. Titular el exceso de K2Cr2O7 con solución de sulfato de amonio ferroso 0,5 N 
(FAS) valorada. El punto de viraje es de coloración verdosa a rojiza-marrón  
10. Para el blanco realizar el mismo procedimiento, pero con 10 ml de agua destilada 
 
La DQO de una muestra sólida se calculó en g/Kg según: 
 
𝐷𝑄𝑂 (𝑔 𝐾𝑔⁄ ) =
(𝐴 − 𝐵) × 𝐶 × 8
𝑚
 
Dónde: 
A= volumen titulado de la muestra (mL) 
B= volumen titulado del blanco (mL) 
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C= concentración de la solución FAS valorada (eq/L) 
m= masa de la muestra (g) 
 
2.10 Demanda Química de Oxígeno Soluble 
 
Para la determinación de la demanda química de oxígeno soluble (DQOs) en muestras 
líquidas, se adaptó el método 5220 D de reflujo cerrado descripto en Métodos 
Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y Residuales (APHA, 1992). La 
muestra fue centrifugada a 8000 g durante 15 minutos y luego filtrada por membrana de 
acetato de celulosa de 0,45 µm de porosidad. La determinación de la DQOs se realizó en 
la muestra filtrada, siguiendo el mismo procedimiento y cálculos descriptos en la técnica 
para DQO en muestras líquidas.  
 
2.11 Alcalinidad Parcial y Total 
 
La alcalinidad total (AT) incluye todas las especies carbonatadas presentes y se determina 
por titulación con un ácido hasta el punto final de pH de 4,3. Sin embargo este parámetro 
no refleja las condiciones de inestabilidad que pueden ocurrir durante la digestión 
anaeróbica, ya que un aumento en la concentración de los ácidos grasos volátiles (AGV) 
causa una disminución en la concentración de bicarbonato, resultando en un valor 
constante de AT. Por lo tanto, esta alcalinidad ha sido considerada insensible para indicar 
el proceso de inestabilidad en un reactor anaeróbico.  
En cambio, la alcalinidad parcial (AP) es una medida directa de la presencia de 
bicarbonatos en el medio. Jenkins et al. (1991) y Ripley et al. (1986) han propuesto la 
titulación de la AP a pH 5,75, en vez de la AT para el control y monitoreo de procesos 
anaeróbicos. La relación de estas alcalinidades (AP/AT) es utilizado como un indicador 
de estabilidad del proceso. 
Para la determinación de las alcalinidades (AP y AT) se realizó el siguiente 
procedimiento:  
1. Centrifugar la muestra a 8000 g durante 10 min. Tomar el sobrenadante de la 
muestra para la determinación de la alcalinidad 
2. Colocar 25 mL de la muestra en un vaso de precipitado 
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3. Registrar el pH inicial. Utilizar un agitador para homogenizar la muestra 
mientras se mide el pH, agitando a una velocidad lenta 
4. Titular con solución de ácido sulfúrico (H2SO4) 0,2N, hasta alcanzar un pH 5,75. 
Registrar el volumen gastado en la bureta (V1). Este valor indica la AP. La 
concentración del ácido puede variar en función a la concentración de la 
alcalinidad de la muestra 
5. Continuar con la titulación, hasta alcanzar un pH 4,3. Registrar el volumen 
gastado (V2). Este valor indica la AT   
6. Continuar titulando con ácido hasta pH 3,4. No es necesario registrar este valor 
7. Llevar la muestra a ebullición, colocando el vaso de precipitado en tela de 
amianto o material similar. Colocar dentro del vaso anillos rasching de vidrio, 
para regular el desprendimiento de burbujas durante la ebullición  
8. Colocar el termómetro. Cuando haya alcanzado los 90ºC, retirar el termómetro 
y tapar con un vidrio reloj. Contabilizar 4 minutos de ebullición de la muestra 
9. Cumplidos los 4 min de ebullición, colocar rápidamente la muestra en un baño 
frio (recipiente con hielo y agua) para bajar la temperatura de la muestra hasta 
temperatura ambiente. La muestra está lista para medir los ácidos grasos 
volátiles (AGV) 
La AP y AT se calculó en mg CaCO3/L según: 
𝐴𝑃 (𝑚𝑔𝐶𝑎𝐶𝑂3 𝐿⁄ ) =
𝑉1 × 𝐶 × 50000
𝑉
 
𝐴𝑃 (𝑚𝑔𝐶𝑎𝐶𝑂3 𝐿⁄ ) =
𝑉2 × 𝐶 × 50000
𝑉
 
Dónde 
V1= volumen titulado a pH 5,75 (mL) 
C= concentración de la solución H2SO4 valorada (eq/L) 
V2= volumen titulado ml a pH 4,3(mL) 
V= volumen de muestra (mL) 
 La relación de las alcalinidades se denominó alfa, según: 
𝑎𝑙𝑓𝑎 =
𝐴𝑃 (𝑝𝐻 5,75) 
𝐴𝑇 (𝑝𝐻 4,3)
 
Valores alfa comprendidos entre 0,7 y 0,9 indican condiciones de estabilidad del proceso 
anaeróbico. Cuanto más próximo a 0,9 esté, mayor optimización del proceso. 
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2.12 Ácidos Grasos Volátiles 
 
Para la determinación de los ácidos grasos volátiles (AGV), se utiliza la misma muestra 
que se utilizó para la determinación de las alcalinidades y se realiza una titulación con 
una base, según método descripto por Dilallo y Albertson (1961). La relación entre los 
AGV producidos y la alcalinidad (AGV/AT) es un indicador de la estabilidad del proceso 
anaeróbico. 
Se determinaron los AGV siguiendo el siguiente procedimiento:  
1. Tomar la misma muestra utilizada para la determinación de las alcalinidades. 
Debe estar a temperatura ambiente para comenzar la titulación.  
2. Titular con solución de hidróxido de sodio (NaOH) 0,1 N valorada hasta alcanzar 
pH 4. Registrar el volumen gastado (V3). 
3. Continuar titulando hasta pH 7 y registrar el volumen gastado (V4).  
Mediante este método propuesto se alcanza a titular el 60% de los AGV entre los dos pHs 
titulados. 
 
Los AGV se calcularon en mg de ácido acético (mgAc) por litro, según: 
 
𝐴𝐺𝑉𝑚𝑔𝐴𝑐 𝐿⁄ =
(𝑉4−𝑉3) × 𝐶 × 60000
𝑉
 
Dónde 
V3= volumen titulado a pH 4 (mL) 
C= concentración de la solución NaOH valorada (eq/L) 
V4= volumen titulado ml a pH 7(mL) 
V= volumen de muestra (mL) 
 
La relación entre los AGV y la AT (AGV/AT) es un indicador utilizado para el monitoreo 
del proceso, donde: 
𝐴𝐺𝑉 𝐴𝑇 < 0,3 − 0,4 ⁄  
indica condiciones estables del proceso. 
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2.13 Sólidos Suspendidos Totales y Volátiles 
 
Para la determinación de los sólidos suspendidos totales (SST) y volátiles (SSV) en 
muestras líquidas se utilizó el método 2540 D y 2540 E respectivamente, descripto en 
Métodos Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y Residuales (APHA, 1992). 
Una alícuota de la muestra (5-10 mL) es filtrada por un filtro de fibra de vidrio de 47 mm 
de diámetro, y el residuo retenido en el mismo se seca a 100 ± 5ºC hasta masa constante. 
El aumento de peso del filtro representa los SST en la muestra.  
Los SST se calcularon según:  
𝑆𝑆𝑇 (𝑔 𝐿⁄ ) =
(𝐴 − 𝐵) × 1000
𝑉
 
 
Dónde: 
A= masa del filtro + muestra seca a 100 ± 5 °C (g) 
B= masa del filtro (g) 
V= volumen de muestra (mL) 
Luego el filtro con la muestra seca, se incinera a una temperatura de 550 ± 50ºC hasta 
peso constante. La pérdida de peso representa los SSV, según:  
𝑆𝑆𝑉 (𝑔 𝐿⁄ ) =
(𝐴 − 𝐵) × 1000
𝑉
 
 
Dónde: 
A= masa del filtro + muestra seca a 100 ± 5 °C (g) 
B= masa del filtro + muestra incinerada a 550°C (g) 
V= volumen de muestra (mL)  
 
Para muestras con alto contenido de sólidos como los lodos utilizados para los 
experimentos se utilizó el método de centrifugación acorde a Queenan et al. (1996).  
El procedimiento consiste en tomar un volumen de muestra (40 mL) y centrifugarla a 
8000 g durante 15 min. El sobrenadante se descarta y debe quedar traslúcido. De lo 
contrario, descartarlo, agregar agua destilada y volver a centrifugar. El sólido retenido en 
el tubo se trasvasa a una cápsula de porcelana previamente pesada, asegurándose de 
trasvasar toda la masa de la muestra sólida. Luego la muestra se seca a 100 °C, siguiendo 
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el mismo protocolo descripto anteriormente. Para la determinación de los SSV la muestra 
seca se incinera a 550 °C y se sigue el mismo procedimiento descripto anteriormente.  
 
2.14 Sulfato 
 
Para la determinación de sulfato (SO4
2-) en muestras sólidas se utilizó el mismo extracto 
utilizado para la determinación de pH (relación 1:5), se centrifugó y luego se filtró por 
membrana de nitrato de celulosa con 0,45 µm de porosidad. En muestras líquidas no fue 
necesario realizar este procedimiento. En la muestra filtrada y líquida se determinó la 
concentración de sulfato por el método turbidimétrico 4500 E descripto en Métodos 
Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y Residuales (APHA, 1992). El ion 
sulfato precipita en un medio de ácido acético con cloruro de bario (BaCl2) de modo que 
forma cristales de sulfato de bario (BaSO4). Se mide la absorbancia de la suspensión de 
BaSO4 con un espectrofotómetro y se determina su concentración por comparación de la 
lectura con una curva de calibración. El procedimiento fue el siguiente: 
1. Tomar 50,0 mL de muestra o una dilución de la muestra con un matraz. 
Colocarla en un erlenmeyer de 100 mL 
2. Agregar 10,0 mL de una solución tampón, formada por: 30 g cloruro de 
magnesio, 5 g de acetato de sodio, 1 g de nitrato potásico y 20 mL de ácido 
acético en 1 L de solución 
3. Mezclar con agitador magnético a velocidad constante 
4. Mientras se agita agregar una cucharadita de espátula de BaCl2 y empezar el 
recuento de tiempo inmediatamente  
5. Agitar durante 1 minuto  
6. Trasvasar la muestra a la cubeta del espectrofotómetro  
7. Esperar 5 minutos y leer absorbancia a 420 nm  
8. Corregir el color y turbidez de la muestra, realizando el mismo procedimiento, 
pero sin el agregado del BaCl2 
9. Previamente a la determinación de la SO42- en las muestras, deberá realizarse una 
curva de calibración con una solución 10 mg/L de SO4
2-. Realizar el mismo 
procedimiento descripto 
La concentración de SO4
2- se calculó según: 
𝑆𝑂4
−(𝑚𝑔 𝑔⁄ ) = [
(𝐴 − 𝐵) − 𝑏
𝑎
 ] × 𝑓𝑑 ×
𝑉
𝑚 × 1000
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Dónde:  
A = absorbancia de la muestra 
B= absorbancia del blanco, o muestra corregida por turbidez y color 
a= pendiente de la curva de calibración  
b= ordenada al origen de la curva de calibración 
fd= factor de dilución= volumen final (mL) /alícuota de la muestra (mL) 
V= volumen final del extracto 
m= masa húmeda utilizada en el extracto (g)  
 
2.15 Composición del Biogás 
 
El contenido de CH4 y CO2 en el biogás fue determinado por cromatografía de gases con 
equipo Hewlett Packard 5890 GC System, siguiendo la norma ASTM D 1945-14 (2014). 
Se utilizó la columna de tamiz molecular con malla 80/100 empacada en tubo de acero 
inoxidable y granulometría13 X y una columna de Porapack N malla 80/100 empacada 
en un tubo de acero inoxidable. Como gas de transporte se utilizó Helio grado 
cromatográfico 99.998% de pureza a un caudal de 80 mL/min. La temperatura del horno 
de columnas fue de 90°C, la del inyector de 130°C, la del detector de 250°C y donde se 
aloja las válvulas y el lazo de muestra de 130°C. El detector utilizado es un 
monofilamento de conductividad térmica (TCD). El tiempo total de análisis es de unos 6 
minutos. El gas patrón utilizado para la calibración está compuesto por 47,4 % metano, 
8,60% de nitrógeno, 35,00% de dióxido de carbono, 2,00% de oxígeno, 2,99% de 
hidrógeno y 4,01% de monóxido de carbono, con nivel de confianza del 95% (cilindro 
N° 155032, grupo Linde Gas S.A). 
 
2.16 Métodos Microbiológicos y Parasitológicos 
 
2.16.1 Coliformes Totales, fecales y Escherichia coli 
El grupo coliforme constituye un grupo de bacterias heterogéneo, que la mayoría de las 
especies habitan en el tracto intestinal. Las coliformes se dividen en dos grupos: 
coliformes totales y coliformes fecales. Las coliformes totales fermentan la lactosa con 
producción de gas en un lapso máximo de 48 h a 35 °C ±1 °C mientras que las coliformes 
fecales en un lapso máximo de 48 h a 44,5 ºC ±1 ºC. La especie predominante de las 
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coliformes fecales es la E. coli. Este grupo es utilizado como indicador de contaminación 
fecal, ya que debido a su alta capacidad de supervivencia y multiplicación fuera del 
intestino puede encontrarse en aguas y alimentos. Cuanto mayor sea el número de 
coliformes fecales, mayor probabilidad de estar frente a una contaminación por materia 
fecal.  
Determinación de coliformes totales por el método del número más probable (NMP). 
Para la determinación de coliformes totales en muestras líquidas se utilizó el método 
descripto en Métodos Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y Residuales 
(APHA, 1992) y para muestras sólidas se adaptó la metodología descripta en Test 
Methods for the Examination of Composting and Compost (USDA and USCC, 2001).  
Esta metodología se fundamenta en la capacidad de este grupo microbiano de fermentar 
lactosa, utilizando un medio de cultivo que contenga sales biliares. Esta determinación 
consta de dos fases, la fase presuntiva y la fase confirmativa. En la fase presuntiva, el 
medio de cultivo que se utiliza es el caldo lauril sulfato de sodio el cual permite la 
recuperación de los microorganismos dañados que se encuentran presentes en la muestra 
y que sean capaces de utilizar a la lactosa como fuente de carbono. Para la fase 
confirmativa de coliformes totales, se siembra una alícuota de la muestra de aquellos 
tubos positivos de la fase presuntiva, en caldo lactosado bilis verde brillante. En este 
medio de cultivo, la peptona aporta los nutrientes necesarios para el adecuado desarrollo 
bacteriano, la bilis y el verde brillante son los agentes selectivos que inhiben el desarrollo 
de bacterias Gram Positivas y Gram Negativas a excepción de las coliformes, y la lactosa 
es el hidrato de carbono fermentable. Para la fase confirmativa de coliformes fecales, se 
siembra una alícuota de la muestra de aquellos tubos positivos de la fase presuntiva en 
caldo E.C. (compuesto principalmente por tripteina, lactosa y sales) y se incuba a una 
temperatura de 44,5 ± 0,5ºC por un lapso de 24 a 48 horas. Para la búsqueda de E. coli, 
se toma una alícuota de la muestra de aquellos tubos positivos con medio E.C. Se la 
siembra por agotamiento de ansa en placas de Petri con medio E.M.B agar (compuesto 
principalmente por peptona, lactosa y sacarosa) con esosina y azul de metileno, que es un 
medio selectivo y diferencial.  
A continuación, se resume el procedimiento para la determinación por el NMP de 
coliformes totales, fecales y E. coli:  
1. Colocar en un erlenmeyer 10 mL de muestra o 10 g de muestra en el caso de 
muestras sólidas y agregar 90 mL de solución buffer de KH2PO4 (32g/L, 
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neutralizada a pH 7,0) previamente esterilizada. Agitar por 20 minutos y dejar 
reposar 5 minutos  
2. Preparar 3 diluciones seriadas hasta 10-3, en tubos de ensayo con 10 mL de 
volumen final  
3. Sembrar con dos o tres ansadas de cada dilución seriada por triplicado en tubos 
que contienen 10 mL de lauril sulfato como medio presuntivo y una campana de 
Durham  
4. Incubar a 35°C por 48 h 
5. Realizar la primera lectura, observando una variación del color o turbidez del 
medio de cultivo y generación de gas dentro de la campana, para considerarlo 
como resultado positivo. Contabilizar y registrar los tubos positivos y negativos  
6. Reservar los tubos que dieron positivos para la determinación de coliformes 
totales y fecales por la fase confirmativa.  
7. De los tubos que dieron positivos, sembrar con dos o tres ansadas los tubos que 
contienen 10 mL de verde brillante y los otros con 10 mL de EC. Cada tubo 
contiene además una campana de Durham. Se tapan los tubos para generar 
condiciones anaeróbicas 
8. Los tubos con verde brillante se incuban a 35°C (determinación de coliformes 
totales) y los tubos con EC se incuban a 44°C (determinación de coliformes 
fecales) por 48 h 
9. Realizar la lectura, considerando positivos aquellos tubos con cambio de color y 
producción de gas dentro de la campana de Durham. Contabilizar y registrar los 
tubos positivos y negativos para determinar el NMP  
10. Los tubos que dieron positivos en coliformes fecales se utilizan para la 
determinación de E. coli. Se siembra una alícuota del medio de cada tubo 
positivo, en una placa de Petri con medio E.M.B agar (con eosina y azul de 
metileno) y se incuba a 35 ± 0,5ºC por 24 a 48 h 
11. Realizar la lectura. El crecimiento de E. coli se detecta por presencia de 
coloración verde metálico brillante. Contabilizar y registrar los tubos positivos 
y negativos de todas las diluciones 
12. Luego por comparación con una tabla de NMP, según procedimiento 9221 B de 
Métodos Normalizados para el Análisis de Aguas Potables y Residuales (APHA, 
1992), se calcula el NMP de cada muestra. 
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Determinación de coliformes fecales y E. coli, por placas Rida®Count 
Las placas Rida®Count, son placas comerciales que permiten de una forma práctica y 
sencilla, la detección y diferenciación de bacterias, utilizando medios selectivos inmersos 
en las placas. Para la determinación de E. coli/coliformes fecales, se utilizó las placas con 
medio de cultivo Agar Modificado (Violeta Rojo Bilis) con X-Gal. El cristal violeta y las 
sales biliares inhiben el crecimiento de bacterias Gram Positivas. La fermentación de la 
lactosa genera la acidificación del medio que se observa por el color del indicador de pH 
X-Gal (azul pálido / verde pálido) para bacterias Coliformes (actividad de galactosidasa) 
y S-Gluc (azul oscuro / violeta) para E. coli (actividad de glucuronidasa).  
Se coloca 1 mL de la dilución de muestra en una placa y se incuba a 35º C por 48 hs. 
Transcurrido el período de incubación se cuentan las colonias formadas en cada placa. 
Las colonias de coliformes fecales y E. coli se identifican por una coloración celeste y 
violeta, respectivamente.  
 
2.16.2 Salmonella spp. 
Determinación de Salmonella spp. por el método APHA (1992) 
La Salmonella es un patógeno zoonótico, por lo cual su monitoreo es un parámetro de 
importancia en aguas y alimentos. Para la determinación de Salmonella spp. se utilizó el 
método descripto por APHA (1992). Se tomó una suspensión de la muestra en un medio 
selectivo de enriquecimiento (caldo selenito cistina) y se incubó a 35 ± 2 ºC por 18h. 
Transcurridas las 18 horas, se sembró cada uno de los tubos del medio de enriquecimiento 
en placas de Petri con medio Agar Salmonella/Shigella, incubándose a 35 ±2°C durante 
24 horas. Las colonias de Salmonella spp. se detectan trasparentes, con un halo negro 
alrededor o en el centro, coloración debida a la producción de sulfuro de hierro. En 
aquellas muestras que dieron positivo se realizan las pruebas bioquímicas confirmatorias 
de la especie. Las pruebas utilizadas fueron el agar hierro-tres- azúcares (TSI), el medio 
SIMy Agar Lisina Hierro (LIA). Si hay formación de colonias en estos medios, entonces 
hay presencia de Salmonella.  
Determinación de Salmonella por placas Rida®Count 
Las placas RIDA® COUNT Salmonella/Enterobacteriaceae se utilizan para la detección 
de Enterobacterias totales con la opción de diferenciar Salmonella. Para su determinación, 
se utilizó las placas medio de cultivo VRB (Violeta Rojo Bilis) modificado conteniendo 
Xα – Gal y Salmon – β – Gal. El principio se basa en que las sales biliares inhiben a las 
bacterias Gram Positivas. El sustrato Xα – Gal se reduce por la α – galactosidasa, enzima 
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específica de Salmonella. El sustrato Salmon – β – Gal se reduce por la β – galactosidasa, 
producida por la mayoría de las Enterobacterias pero que Salmonella no es capaz de 
sintetizar.  
Se coloca 1 mL de la dilución de muestra en una placa y se incuba a 35º C por 48 h. 
Transcurrido el período de incubación se cuentan las colonias formadas en cada placa. 
Las colonias que aparecen azules son Salmonella y las violetas, púrpura ó índigo son 
Enterobacterias. Para hacer el recuento de Enterobacterias totales, se deben contar todas 
las colonias, tanto las azules como las violetas, púrpura ó índigo.  
 
2.16.3 Parasitología 
La determinación de huevos de nematodos gastrointestinales (NGI) se realizó mediante 
una técnica de recuperación de huevos según técnica modificada de McMaster, descripta 
por Roberts and O’sullivan (1950). El procedimiento consiste en pasar un volumen de 
muestra en una columna de tamices (500, 200, 80 y 60 meshes de abajo hacia arriba). Se 
lava el tamiz superior utilizando una manguera especial para filtrado y luego del lavado 
se retira el tamiz de la columna. Se realiza este mismo procedimiento para cada tamiz. En 
el tamiz de 500 meshes queda un sedimento pastoso oscuro que es el que se analiza en el 
microscopio. Para ello, se trasvasa el sedimento a un vaso de precipitado con el lavado de 
una solución hipertónica de cloruro de sodio (3 lavados de 50 mL). En agitación, se toma 
una muestra del vaso de precipitado y se colocan 2 mL en cada celdilla de la cámara de 
recuento Mc Master. Se lee en microscopio 40X (objetivo 4X) y se cuentan los huevos 
que tienen un aspecto normal. 
 
 3. De residuo a recurso: 
composición del guano 
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3.1 Introducción 
 
La producción animal ha evolucionado hacia sistemas donde el animal es concentrado en 
un espacio reducido, permitiendo tener un mayor número de animales por superficie. 
Estos sistemas de producción intensificados o de confinamiento requieren una mayor 
cantidad de recursos para lograr una alta producción. Los avances en cuanto a la crianza 
del animal, el mejoramiento genético, las innovaciones de mecanización y el uso de 
formulados y aditivos en la alimentación del animal mejoran la productividad en los 
sistemas intensificados (Hribar, 2010). Asimismo, estos sistemas conducen a la 
generación de grandes volúmenes de excretas del animal (Hu et al., 2017). En Argentina, 
están registradas 43,1 millones de gallinas en granjas comerciales que excretan 
diariamente entre 0,08-0,10 kg/animal. En relación a estos datos, se generan en promedio 
1.300.000 Tn de guano/año. 
Si bien hay una gran variedad de manejo en las granjas, en general se pueden distinguir 
tres grandes grupos de sistemas de establecimientos (F.A.O., 2008): jaulas en batería 
(battery cage), sistemas de granero (barn system) y sistemas de libre movimiento (free 
range). Las jaulas en batería son los sistemas más utilizados a nivel mundial para la 
producción de huevos (F.A.O., 2008; Mench et al., 2011). En países como Argentina, 
Brasil, India y México casi la totalidad de las granjas comerciales usan este sistema 
(International Egg Commission, 2010). En este sistema, las jaulas están ubicadas en 
forma piramidal y puede haber entre 2 a 3 hileras en altura. La principal ventaja que 
presentan las jaulas en batería es que las gallinas y sus huevos están separadas de las 
excretas, decreciendo así el riesgo de transmisión de enfermedades por contaminación 
patogénica y parasitológica. Además, se ha demostrado que este sistema es 
económicamente eficiente porque permite la automatización de la alimentación, del agua 
y de la recolección de huevos y mejora la habilidad para controlar las variables 
ambientales de importancia para la salud del animal y el desarrollo de la producción 
(Mench et al., 2011).  
Particularmente, en Argentina el sistema de jaulas en batería puede ser manejado en forma 
convencional o automatizada. En los sistemas convencionales de batería (SC), su 
estructura piramidal hace que las excretas de las gallinas sean depositadas en el piso, 
acumulándose debajo de las jaulas formando pilas (Figura 1 a). El guano en este tipo de 
sistemas es extraído manualmente 1 o 2 veces al año, y generalmente se realiza cuando 
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hay recambio de aves. En este tipo de sistemas, habitualmente se agrega cal al guano para 
el secado y minimizar la proliferación de moscas. La alimentación y la recolección se 
realizan mediante canaletas ubicadas en cada hilera de jaulas y la ventilación mediante 
apertura de cortinas. En los sistemas de jaulas en batería automatizados, las excretas son 
depositadas en cintas transportadoras que finalizan en una fosa. El guano es extraído de 
la fosa en forma mecánica de 2 a 4 veces por semana. Las condiciones ambientales en 
estos galpones, como la iluminación, temperatura y ventilación son controladas y 
reguladas y posee sistemas mecánicos de recolección de huevo y de alimentación (Figura 
1 b).  
 
 
Figura 1. Sistema de jaulas en batería en granjas avícolas. a) Avícola con sistema convencional 
(SC); b) Avícola con sistema automatizado (SA).  
La composición del guano varía extensamente entre países, dentro de un país, e incluso 
dentro de una misma región. Los diferentes sistemas de producción utilizados, formas de 
manejo dentro de los establecimientos, las distintas dietas del animal, las distintas líneas 
genéticas y las condiciones ambientales son algunos de los factores que generan una gran 
variabilidad en las características del guano.  
Para analizar las distintas alternativas de tratamiento, de manejo y utilización se requiere 
conocer las características del guano y evaluar sus potencialidades y limitantes en cada 
caso. Sin embargo, Argentina no cuenta con una caracterización integral del guano, y 
menos aún con información sobre la variabilidad de su composición bajo los distintos 
sistemas de manejo del guano. 
El guano es ampliamente utilizado como enmienda orgánica, dadas sus características 
favorables por el alto contenido de nutrientes. Si bien en Argentina ésta es la alternativa 
más difundida entre los productores avícolas y agrícolas, su uso se realiza sin conocer su 
a b 
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composición ni a través de un plan de manejo de nutrientes que considere un balance de 
éstos entre lo que aporta el guano y lo que requiere el cultivo (Secretaria de Agroindustria, 
2018). Por otro lado, se ha demostrado que el guano puede contener microorganismos 
patógenos de alta resistencia y otros constituyentes químicos como metales pesados, 
hormonas, antibióticos y drogas de uso veterinario que representan un riesgo para la salud 
humana y para el ambiente por la posibilidad de contaminar suelos y aguas (Hu et al., 
2017). Sumado a esto, los grandes volúmenes que se generan y el requerimiento de 
grandes superficies para su aplicación hacen necesario buscar alternativas de tratamiento 
que valoricen este residuo y que minimicen los riesgos ambientales. 
 
3.2 Objetivo 
 
En relación a lo expuesto, se planteó como primera etapa de esta tesis el objetivo 
específico: 
 
1. Conocer las características intrínsecas del guano de aves ponedoras, identificando sus 
potencialidades y limitantes para ser utilizado como recurso, y comparando sus 
características fisicoquímicas y microbiológicas entre los dos principales sistemas de 
manejos de producción avícola del país.  
 
3.3 Materiales y Métodos 
 
Muestreo y diseño experimental 
Se muestrearon 7 avícolas de sistema de producción en jaulas en batería: 4 avícolas con 
sistema automatizado (SA) y 3 avícolas con sistema convencional (SC). Se realizaron tres 
tiempos de muestreos: noviembre 2013, marzo 2014 y agosto 2014. Todos los galpones 
muestreados tenían gallinas en etapa de postura, y alimentadas con alimento balanceado 
con complejos vitamínicos.  
Las granjas avícolas muestreadas se encontraron en la localidad de Brandsen, Ituzaingó, 
Campana, Marcos Paz y Los Cardales, localidades pertenecientes a la provincia de 
Buenos Aires que es la principal zona de producción de huevos. La disposición final del 
guano es esparcimiento y riego en el mismo predio o venta a horticultores para todas las 
avícolas muestreadas. Solo una trata al guano por compostaje.  
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Para la recolección del guano en los sistemas SA y SC se siguió los procedimientos de 
recolección del guano descriptos por (Maisonnave et al., 2015).  
En los galpones convencionales el guano permanece varios meses almacenado, 
formándose pilas debajo de las jaulas y a lo largo del galpón. En este caso, se utilizó una 
pala para “calar” la pila en un punto aproximadamente a media altura de la misma, 
introduciéndola inclinada hacia abajo (Figura 2 a). Se tomaron sub-muestras en diferentes 
puntos de la fila de guano formada a lo largo del galpón (Figura 2 b), siguiéndose el 
mismo procedimiento hasta alcanzar entre 10 a 15 sub-muestras.  
 
 
Figura2. Método del muestreo en galpones convencionales. a) zona muestreo (calado de la pila). b) 
muestreo de la pila a lo largo del galpón. Imágenes extraídas de Maisonnave et al. (2015).  
 
En los galpones automatizados, el guano es extraído mediante una cinta transportadora, 
finalizando su recorrido en una fosa. En este caso, las muestras fueron recolectadas en el 
extremo de la cinta transportadora, antes de caer en la fosa, tomando a intervalos regulares 
hasta alcanzar entre 10 a 15 sub-muestras (Figura 3 a).  
 
 
Figura 3. a) Recolección del guano en la cinta transportadora de un SA; b) Guano recolectado y descarte 
de las partículas no consideradas para la caracterización; c) Homogenización y fraccionamiento del guano.  
 
Zona de 
muestre
o 
a b 
a b c
b 
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El guano recolectado en cada galpón, tanto en el SC como en el SA, se almacenó en una 
bolsa de polipropileno y se cerró inmediatamente para ser transportado al laboratorio. En 
aquellas granjas que tenían más de dos galpones (en etapa de postura y bajo la misma 
alimentación) se muestrearon 3 galpones como máximo, realizándose el mismo 
procedimiento de muestreo.  
El guano recolectado en cada granja, se mezcló utilizando bandejas plásticas hasta lograr 
la mayor homogeneidad en la muestra. Algunas partículas sólidas fueron descartadas 
previamente como plumas, piedras, agregados de cal y cascaras de huevos rotos (Figura 
3 b). Se fraccionó cada muestra por triplicado utilizando la metodología estandarizada del 
cuarteo descripta por USDA and USCC (2001) (Figura 3 c) para los análisis técnicos. 
Todas las muestras fueron conservadas a 4°C hasta su análisis. 
Se consideró como unidad experimental cada establecimiento avícola muestreado: 3 
avícolas con SC y 4 avícolas en SA (7 unidades experimentales). Los tres tiempos de 
muestreo fueron considerados réplicas de cada unidad experimental (21 muestras totales, 
n= 9 con SC, n=12 con SA). 
Determinaciones analíticas 
Se determinaron las siguientes variables: pH, conductividad eléctrica (CE), sólidos totales 
(ST), sólidos volátiles (SV), nitrógeno amoniacal (N-NH3), nitrógeno total por Kjeldahl 
(NTK), cationes y metales totales (Ca, Na, K, Mg, Mn, Fe, Cu y Zn), fósforo total (PT), 
demanda química de oxígeno (DQO), y sulfato (SO4
2-). La metodología utilizada en cada 
caso, fue descripta en el capítulo de “métodos analíticos” de esta tesis.  
Además, se cuantificó la concentración de E. coli y coliformes totales en las avícolas de 
ambos sistemas SC y SA en el muestreo 2 (marzo 2014). Para ello se realizó una dilución 
de la muestra 1:10 con agua destilada, y se siguió la metodología descripta en el capítulo 
de “métodos analíticos” de esta tesis. Se determinaron como presencia o ausencia los 
patógenos P. aeruginosa, Citrobacter spp., P. mirabilis y los parásitos ácaros, Eimeria 
spp. (oocitos), Strongyloides spp. (larvas y huevos) y Ascaridia spp./Heterakis spp. en 
las muestras del último muestreo (agosto 2014) y Salmonella, spp. en los tres muestreos. 
Se calculó la prevalencia de cada parásito como el número de muestras positivas sobre el 
número de muestras totales analizadas para el SA y SC. La identificación de organismos 
y de huevos de parásitos, se realizó de acuerdo al método de concentración por flotación 
con centrifugación en una solución de sheather sugar, acorde a la metodología descripta 
por Beltrán et al. (2003). Las diferentes formas de los parásitos fueron identificadas por 
microoscopía 10X y 40X (MITIC, model DMB1-223).  
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Análisis estadístico 
La comparación entre sistemas (SA y SC) se realizó para los promedios de cada variable, 
considerándose diferencias significativas para valores de p< 0,05. Los promedios de las 
variables fueron analizados por t-test y por el test no paramétrico Mann-Whitney cuando 
no fue satisfactorio la normalidad (D’Agostino and Pearson) y homocedácea (F test). El 
análisis estadístico fue realizado utilizando el programa GraphPad Prism®, version 5.1. 
 
3.4 Resultados y Discusión 
 
3.4.1 Composición del guano 
Los valores promedios obtenidos para cada variable analizada en el guano del SA y del 
SC son mostrados en la Tabla 1. Además, se incluyeron valores reportados por otros 
autores.  
 
 
Tabla 1. Composición fisicoquímica del guano en SC y SA. Los valores son expresados en base 
seca (promedio ± error estándar). Letras distintas indican diferencias significativas (p< 0,05) entre 
ambos sistemas SA y SC. 
Variable Unidad SC SA Valores mínimos y 
máximos reportados 
pH  7,7 ± 0,0 a 7,4 ± 0,0 b  6,4-8,8 (2,3,5,9,10,11,12) 
CE mS/cm 10,1 ± 0,5 b 12,1 ± 0,5 a  5,7-21,8 (2,5,11,12) 
ST % 41,6 ± 2,3 a 28,6  ± 0,7 b  22-41 (1,4,8,11) 
SV % 45,4  ± 2,5 b 65,5 ± 0,8 a  54-75 (3,4,8, 9,11) 
C:N  20,5 ± 0,9 b 25,3 ± 0,9 a  4-16 (2,3,5,8,10,11,12) 
NTK mg/g 36,0 ± 1,0 b 47,0 ± 1,4 a  21-87 (1,2,3,4,5,6,9, 8,10,12) 
N-NH3 mg/g 8,0 ± 0,9 b 14,3 ± 0,9 a  6-27 (1,8,10,12) 
DQO mg/g 849,7 ± 35,4 b 921,5 ± 41,5 a  812 (4)  
PT mg/g 17,1 ± 1,0 a 13,5 ± 0,7 b  6-23 (1,2,4,5,6,9,10,12) 
SO4-2 mg/g 2,9 ± 0,3 a 2,0 ± 0,2 b - 
CaT mg/g 94,4 ± 4,0 a 80,1 ± 4,5 a 19-113 (4,5,6,9,12) 
NaT mg/g 17,7 ± 1,3 a 17,7 ± 1,4 a 2-4 (4,9,12) 
KT mg/g 34,4 ± 1,2 a 30,3  ± 1,0 b 15-38 (1,4,5,6,9,12) 
MgT mg/g 7,8 ± 0,3 a 6,8 ± 0,2 b 4-8 (4,6,9,5,12) 
MnT μg/g 800,3 ± 43,5 a 663,2 ± 19,3 b 200-956 (5,6,9,7,12) 
FeT μg/g 1084,0 ± 75,6 a 822,7 ± 36,2 b 770-1530 (4,9,12) 
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CuT μg/g 32,3 ± 4,5 a 28,3 ± 3,8 a 54-748 (4,6,7,9,12) 
ZnT μg/g 395,8 ± 19,4 a 412,9 ± 25,0 a 200-718 (4,5,6,7,9,12) 
Referencias. (1) Burton and Turner, 2003; (2) Ogunwande and Osunade, 2011; (3) Ogunwande et 
al., 2008; (4) Borowski and Weatherley, 2013; (5) Quiroga et al., 2010; (6) Bolan et al., 2010; (7) 
Bolan et al., 2004; (8) Abouelenien et al., 2009; (9) Inhat and Fernandes, 1996; (10) Kelleher et al., 
2002 (11) Rizzo et al., 2013; (12) Wiedemann et al., 2008.  
 
Características generales 
El valor de pH es alcalino en ambos sistemas, siendo superior en el guano del SC. Valores 
similares fueron reportados por otros autores (Tabla 1). Para un proceso anaeróbico, se 
recomienda que el pH de un sustrato o carga de ingreso sea cercano a la neutralidad. El 
rango de pH óptimo para las bacterias metanogénicas es entre 6,5-7,5. Esta variable 
deberá ser controlada al ingreso del reactor, principalmente si se trata el guano del SC, 
donde el pH es superior a 7,5.  
La CE fue elevada en ambos sistemas, siendo superior en el guano del SA. La CE es una 
estimación del contenido de sales disueltas en medio acuoso. El mayor valor de la CE en 
el SA podría deberse a la mayor concentración de amonio. Se conoce que la aplicación 
frecuente de dosis de efluentes o residuos crudos (sin tratamientos), como los estiércoles 
de animales, con valores superiores a 4 mS/cm pueden causar salinización en el suelo y/o 
un deterioro en las plantas y cultivos (Burton and Turner, 2003; Marron, 2015; Zhou et 
al., 2005). En digestión anaeróbica se sugiere una conductividad que no supere los 25-30 
mS/cm para evitar un desequilibrio del sistema (Tabatabaei and Ghanavati, 2018). Ciertos 
iones como Na, Ca, Mg y K que están vinculados a la CE, a altas concentraciones podrían 
generar toxicidad en un proceso anaeróbico. 
Contenido de humedad y materia orgánica 
El contenido de materia seca (como ST) fue superior en el SC. La pérdida de humedad en 
el guano del SC podría deberse a los largos períodos de almacenamiento en el SC y por 
el agregado de cal. Contrariamente, el guano del SA es más fresco, donde se mantiene la 
humedad y sus características intrínsecas. El contenido de humedad está asociado 
directamente con el manejo del estiércol en el establecimiento, afectando al manipuleo, 
transporte, tratamiento y disposición final del guano. Los mayores niveles de humedad 
generan un mayor volumen y peso del guano, incrementando así los costos asociados al 
manipuleo y transporte de este material (Wiedemann et al., 2008).  
La mayoría de las plantas de biogás, trabajan en digestión húmeda, con un contenido 
menor al 20% de ST. El contenido de humedad en el guano es un factor determinante 
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para conocer el contenido de agua a agregar en la carga de alimentación y mantener así 
el % ST interno de trabajo que requiere la digestión anaeróbica húmeda. Así, cuanto 
mayor humedad posea el guano, menor cantidad de agua se agregará en la carga de 
alimentación y consecuentemente menores costos asociados al tratamiento.  
El contenido de materia orgánica y carbono en la muestra fueron determinados a través 
del contenido de SV y la DQO. El carbono presente en el guano de ambos sistemas, 
proviene de aquellos componentes de la dieta no digeridos por el animal y representa el 
contenido principal del estiércol después de la humedad (Wiedemann et al., 2008). Ambas 
variables (SV y DQO) fueron significativamente mayores en el guano del SA. Esto es 
debido a la mayor conservación de la materia orgánica. Por el contrario, en el guano del 
SC la materia orgánica sufre un proceso de degradación en el tiempo, perdiéndose el 
contenido de carbono y materia orgánica. Durante el almacenamiento, cantidades 
significativas de carbono se pierden a la atmósfera como dióxido de carbono y metano 
(Burton and Turner, 2003; Wiedemann et al., 2008). En consecuencia, el guano de un SC 
podría producir un mayor impacto ambiental que el guano del SA, debido a la liberación 
continua de los principales gases de efecto invernadero. 
El carbono es un aditivo valioso en el suelo, capaz de proporcionar una mayor estructura 
y mejorar su actividad biológica por el aporte adicional de sustrato para la biota 
(Alburquerque et al., 2012; Kelleher et al., 2002). Asimismo, un sustrato rico en carbono 
es una fuente potencial de energía generada mediante el proceso biológico anaeróbico, 
por lo que se espera que el guano del SA genere una mayor producción de metano y 
biogás que el guano del SC.  
Contenido de nutrientes esenciales (N, P y K) 
El contenido de nitrógeno es elevado en el guano de ambos sistemas, siendo 
significativamente superior en el SA, tanto como NTK como N-NH3. El guano es uno de 
los estiércoles que mayores concentraciones de nitrógeno orgánico posee debido a la 
presencia de altos niveles de proteínas y aminoácidos (He and Zhang, 2014). Los niveles 
de nitrógeno pueden variar dependiendo de la dieta del animal y de las condiciones de 
manejo del estiércol (Sindhoj and Rodhe, 2013; Wiedemann et al., 2008). El nitrógeno 
ingerido por el animal, es excretado primeramente como ácido úrico, el cual es 
rápidamente convertido en nitrógeno amoniacal y liberado como gas. El N-NH3 en el 
guano se acumula rápidamente luego de la excreción y queda en la fracción líquida del 
estiércol como el ion amonio. Cuando el estiércol se seca bajo la influencia de condiciones 
ambientales hay una parte del amonio que se pierde como gas y una parte puede ser 
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transformada como nitrato por microorganismos, proceso llamado nitrificación (Li et al., 
2012; Maltais-Landry et al., 2018). Esto podría explicar los menores niveles de nitrógeno 
encontrados en el guano del SC, donde los períodos de almacenamiento extensos 
producen pérdidas del nitrógeno como gas NH3 y por escorrentía como nitrato. Por otro 
lado, el pH superior a 7, favorece la formación de NH3 y las perdidas por volatilización 
(Li et al., 2012). El mayor valor de pH en el guano del SC probablemente condujo a 
mayores pérdidas de NH3 por volatilización. Un estudio realizado por Liang et al. (2005) 
demostró que el guano removido diariamente puede producir un 74% menos emisiones 
de NH3 que el guano removido semanalmente.  
Durante la digestión anaeróbica del guano, las concentraciones del N-NH3 se incrementan 
considerablemente. Si bien el ion amonio es un nutriente esencial para el desarrollo de 
los microorganismos, altas concentraciones de la forma no disociada (NH3 acuoso) 
generan toxicidad para las bacterias metanogénicas y el proceso anaeróbico puede verse 
inhibido. Bajo este concepto, el guano del SA podría tener mayor potencial de inhibición 
del proceso anaeróbico. La minimización de los niveles de N-NH3 será de gran 
importancia durante el proceso anaeróbico de este material.  
Los niveles del PT y KT fueron significativamente superiores en el guano del SC. Se 
reporta un amplio rango de valores de P que va desde 6 a 23 mg P/g de peso seco (Tabla 
1), debido a que la cantidad de P en el estiércol depende de varios factores como edad del 
animal, estado de crecimiento, dieta y condiciones de almacenamiento (He and Zhang, 
2014). Aproximadamente el 80% del P y el 90% del K que son ingeridos a través de la 
alimentación, son excretados en el estiércol y en la orina del animal principalmente en la 
forma inorgánica (Burton and Turner, 2003; He and Zhang, 2014). En este trabajo se 
encontró resultados similares a los reportados por Wiedemann et al. ( 2008), donde las 
mayores concentraciones del P se encontraron en el guano con largos tiempos de 
residencia en el establecimiento, en comparación con el guano que es extraído por cintas 
transportadoras con mayor periodicidad. En cuanto al K, este autor también encontró una 
mayor concentración de este elemento en el guano de este sistema.  
Contenido de nutrientes secundarios y potenciales contaminantes 
La concentración de los elementos MgT, MnT y FeT y el ión SO4
-2 fue superior en el guano 
del SC. No se encontraron diferencias significativas entre el guano del SC y del SA para 
los elementos CaT, NaT, CuT y ZnT. La composición del guano de ambos sistemas es rica 
en macro y micronutrientes. En particular, se observaron valores altos de NaT comparado 
con otros valores reportados (Tabla 1). El Na se encuentra en el formulado de la dieta del 
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animal, y ayuda al crecimiento y la performance de las aves. Un exceso de Na en la dieta 
del animal puede provocar problemas de peso, mortalidad y baja calidad de los huevos 
(Baloš Živkov et al., 2016; Quan and Benjakul, 2019). 
Un trabajo realizado sobre las características fisicoquímicas del guano de granjas 
ponedoras ubicadas en las principales zonas de la provincia de Buenos Aires también 
reportó que los elementos Ca, Na, Cu y Zn no mostraron diferencias significativas entre 
el guano extraído manualmente y por sistema automatizado (Secretaria de agroindustria, 
2018).  
El estiércol de ambos sistemas presentó cantidades apreciables de los nutrientes 
esenciales (N, K, y P), de los nutrientes secundarios (Ca, Mg, S) y elementos trazas (Cu, 
Zn, Mn, Fe). La presencia de Mn, Fe, Cu y Zn en el estiércol provienen principalmente 
de la dieta del animal, ya que son agregados como aditivos para reducir enfermedades, 
como promotores de crecimiento y para incrementar la producción de huevos (Bloem et 
al., 2017; Bolan et al., 2004). Así, una gran proporción de estos elementos trazas son 
excretados en las heces y orina y la concentración en el estiércol dependerá 
principalmente de la concentración en la dieta del animal. Más del 90% del Cu agregado 
en la dieta del animal es excretado. Por otro lado, estos metales se unen fuertemente a la 
materia orgánica y tienden a acumularse (Bolan et al., 2004). 
El aporte de estos nutrientes y elementos trazas por el estiércol estimulan el crecimiento 
de microorganismos anaeróbicos y están involucrados como co-factores en reacciones 
enzimáticas. Sin embargo, ciertos cationes como Ca, Mg, Na y Mn, pueden causar efectos 
inhibitorios a determinadas dosis. La concentración óptima para las metanogénicas es 
reportada entre los 100-200 mg/L para el Na, 200 mg/L para el Ca y 720 mg/L para el 
Mg, mientras que puede ocurrir inhibición para concentraciones de estas sales superiores 
a 1500 mg/L (Schnurer and Jarvis, 2010) 
Los metales Cu, Ni, Zn y Fe son considerados metales pesados debido al impacto que 
generan en el ambiente y su potencial contaminación. Aunque estos metales generalmente 
son necesarios a concentraciones trazas como aditivos que incrementan las actividades 
enzimáticas de las bacterias metanogénicas, en moderada a excesiva concentraciones 
pueden causar toxicidad en reactores anaeróbicos (Guebitz et al., 2015; Mao et al., 2015; 
Tabatabaei and Ghanavati, 2018).  
El ión sulfato es un aceptor de electrones que impacta adversamente en la actividad de las 
bacterias formadoras de metano. El efecto del sulfato en un proceso anaeróbico está 
fuertemente unido al contenido de DQO en el medio (Khanal, 2008; Schnurer and Jarvis, 
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2010). El sulfato es reducido a sulfuro de hidrógeno (H2S) por las bacterias sulfato-
reductoras. Si bien el H2S es la principal fuente de azufre y micronutriente esencial de las 
bacterias formadoras de metano, la presencia de altas concentraciones de este compuesto 
puede favorecer el desarrollo de las bacterias sulfato-reductoras que compiten con las 
metanogénicas por el sustrato (acetato, hidrógeno y CO2). En este caso, la formación del 
sulfuro de hidrógeno se ve favorecida frente a la formación del metano. La relación 
másica teórica DQO/SO4
2- para lograr una completa remoción de la materia orgánica es 
0,67 (Khanal, 2008). En general, un valor de relación DQO/SO4
2- inferior y superior a 
0,67, favorece la sulfurogénesis y metanogénesis, respectivamente. Sin embargo, los 
valores reportados en la literatura sobre esta relación pueden variar considerablemente 
(Dar et al., 2008; Lu et al., 2016; Nurandani et al., 2018). La relación DQO/SO4
2- en el 
guano es cercana a 300 en promedio en ambos sistemas, por lo que se espera que esta 
concentración de sulfato no afecte la metanogénesis.  
 
3.4.2 Análisis microbiológico y parasitológico 
En la Tabla 2 se muestra los valores promedios, máximos y mínimos de microorganismos 
patógenos.  
 
Tabla 2. Valores promedio, máximos y mínimos de microorganismos en el guano del SC 
(n= 3) y SA (n= 4) obtenidos en el muestreo 2.  
  Valor 
(UFC/g) 
SC SA 
E. coli 
 
Promedio 
Min-Max 
1,3x107 
1,6x106-3,4 x107 
7,5x108   
1,1x106-1,7x109 
Coliformes 
Totales 
Promedio 
Min-Max 
1,3x108 
1,3x106-3,5x108  
4,3x108   
1,8x104-9,5x108 
Referencias. UFC= unidades formadoras de colonias.  
 
Se observó una tendencia hacia menores concentraciones de coliformes totales y E. coli 
en el guano del SC. Las condiciones ambientales en el establecimiento, los períodos más 
prolongados de almacenamiento o bien las condiciones de manejo del guano podrían ser 
la causa de la disminución de la concentración de estos patógenos. Por otro lado, las 
concentraciones de estos microorganismos son altas en el guano de ambos sistemas, 
encontrándose su presencia en el total de las muestras analizadas para el SC (100%) y en 
el 75% de las avícolas del SA (solo en uno de los establecimientos no se encontraron estos 
microorganismos). Los valores encontrados en este trabajo son similares a los reportados 
por Borowski and Weatherley (2013) con concentraciones de 106 de E coli y Terzich et 
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al. (2000) con concentraciones de E. coli entre 105 and 1010 UFC/g en el guano de aves 
ponedoras.  
En la Figura 4 se muestra la prevalencia de los microorganismos patógenos Citrobacter 
spp, Salmonella spp, Proteus mirabilis y Pseudomonas aeruginosa en el guano del SC y 
SA. Todos estos microorganismos patogénicos causan efecto en la salud humana. La 
especie Citrobacter es aeróbica y la E. coli facultativa anaeróbica, ambas son 
enterobacterias pertenecientes al grupo de las bacterias coliformes fecales. Proteus 
mirabilis y Salmonella spp, son ambas enterobacterias facultativas anaeróbicas. P. 
aeruginosa es un patógeno aeróbico, de la familia de las pseudomonas, oportunista 
humano que puede afectar a plantas y animales también 
 
 
 
Figura 4. Prevalencia de microorganismos patogénicos en las avícolas del SC y del SA. P. 
auraginosa, Citrobacter spp. y Proteus mirabilis fueron analizadas en el último muestreo (n= 3 para 
SC y n= 4 para SA. Salmonella spp fue analizada en los tres muestreos (n= 9 para SC y n= 12 para 
SA). 
 
Citrobacter y P. euraginosa se encontraron en un alto porcentaje (> 66%) en el guano del 
SC. En particular, en el guano del SA no se encontró presencia de Citrobacter en ninguna 
de las muestras analizadas. La presencia y la supervivencia a lo largo del tiempo en el 
guano del SC, podría deberse a las condiciones ambientales dadas en el SC donde se 
favorece el desarrollo de estos microorganismos aeróbicos.  
Proteus mirabilis se encontró en el 100% de las muestras analizadas del guano del SA y 
en menor proporción, con un 33% en el guano del SC. La Salmonella se encontró en el 
guano de ambos sistemas, con mayor frecuencia en las muestras del SC con un 33% 
comparado con las muestras del SA con un 25%. Soria et al. (2017) realizaron un estudio 
sobre diferentes técnicas de detección de Salmonella en diferentes muestras de granjas 
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comerciales de ponedoras en Argentina. La presencia de Salmonella fue de un 33% (10/30 
granjas) en el total de las muestras de guano analizadas, valores similares a los 
encontrados en este trabajo.  
El almacenamiento del guano por largos períodos y las condiciones ambientales en el 
establecimiento de un SC pueden favorecer la supervivencia y desarrollo de 
microorganismos patogénicos como P. euraginosa, Salmonella y Citrobacter. 
Contrariamente, estos factores y condiciones pueden disminuir la prevalencia de otros 
microorganismos patogénicos como Proteus mirabilis. 
El análisis microbiológico realizado en este trabajo muestra solo una tendencia sobre la 
presencia de los microorganismos patogénicos en el guano y que pueden trasladarse a las 
aguas, sobrevivir en el suelo y afectar a la salud humana. Es necesario tomar cuidados 
especiales de higiene para el manipuleo, transporte y manejo de este residuo, para toda 
persona que esté en contacto con este material. En concordancia con una de las 
conclusiones del trabajo realizado por Soria et al. (2017), deberían reforzarse las medidas 
de bioseguridad e higienización en las granjas avícolas de la Argentina para evitar la 
trasmisión de ciertos patógenos zoonóticos como la Salmonella que impactan en la salud 
humana y en la producción.   
Los microorganismos patógenos pueden persistir por largos períodos en los estiércoles 
de animales. Existen estudios que indican que la Salmonella spp y la E. coli O157 pueden 
sobrevivir hasta 120 días en el guano de ponedoras y hasta 56 días en estiércol vacuno, 
respectivamente (Burton and Turner, 2003). Asimismo, estos patógenos son capaces de 
sobrevivir por largos períodos en el suelo. Un estudio realizado por Hruby et al. (2018) 
demostró que en parcelas con alta tasa de aplicación de guano, la Salmonella spp persistió 
hasta 42 días después de la aplicación. Islam et al. (2004) evaluaron la supervivencia de 
la E. coli O157:H7 y mostraron que este patógeno persistió 54 y 217 días en suelos 
cultivados con lechuga y perejil, respectivamente. Varios factores influyen en la 
supervivencia de los microorganismos tales como la temperatura, tipo de suelo, humedad, 
disponibilidad de nutrientes, exposición a la radiación UV, como así también depende de 
las interacciones con las plantas y raíces de las plantas, predadores protozoarios y las 
comunidades de microorganismos nativos (Burton and Turner, 2003; Hruby et al., 2018). 
La presencia de microorganismos patogénicos en el sustrato de un proceso anaeróbico 
puede afectar la calidad del producto digerido y limitar su aplicación como biofertilizante. 
La E. coli, Proteus mirabilis y Salmonella son facultativas anaeróbicas, 
consecuentemente podrían sobrevivir bajo las condiciones ambientales de un proceso 
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anaeróbico. Sin embargo, la digestión anaeróbica a temperaturas mesofílicas y 
termofílicas favorece la reducción de ciertos microorganismos patogénicos. El tiempo de 
reducción decimal (llamado valor D) para la Salmonella es de unos pocos minutos a 
temperaturas termofílicas y de unos pocos días a temperaturas mesofílica (Gübitz et al., 
2015). Si bien la temperatura es la principal fuente de inactivación de microorganismos 
patógenos, otros factores ambientales pueden influir fuertemente como ser la 
competencia de la microbiota y la liberación de nitrógeno amoniacal (Bloem et al., 2017; 
Martens and Böhm, 2009).  
En la Figura 5 se muestra la prevalencia de los parásitos: Eimeria spp (como oocitos), 
ácaros, Strongyloides spp (como huevos y larvas) y Ascaridia spp/Heterakis spp en el 
guano del SC y SA. 
  
 
Figura 5. Prevalencia de parásitos en las muestras de guano del SC (n= 3) y SA (n= 4). 
 
Los ácaros, Strongyloides spp. (huevos y larvas) y Ascaridia spp/Heterakis spp, se 
encontraron con mayor prevalencia en el guano del SC. En particular, no hubo presencia 
de Ascaridia spp/Heterakis spp en el total de las muestras analizadas del SA. Las 
condiciones de menor humedad del guano, el almacenamiento y las condiciones 
ambientales de los establecimientos en el SC son beneficiosos para la persistencia de exo 
y endo parásitos como ácaros, Ascaridia spp/Heterakis spp y huevos de Strongyloides. 
Sin embargo, en el caso de oocitos de Eimeria spp hubo una menor prevalencia en el 
guano SC con respecto al guano fresco del SA.  
Los parásitos no pueden persistir ni multiplicarse independientemente del huésped. Sin 
embargo, los huevos, quistes y oocitos son altamente resistentes a las condiciones 
ambientales extremas y pueden en algunos casos sobrevivir por varios años fuera del 
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huésped (Bloem et al., 2017). Eimeria spp tiene prevalencia y resistencia alta en el guano 
de ponedoras y debido a que inducen enfermedades en el animal (coccidiosis), su control 
es muy importante en las granjas (Burton and Turner, 2003; Cooper et al., 2013). Los 
helmintos Ascaridia y Heterakis son peligrosos debido a que también son altamente 
resistentes, aunque según Strauch (1991) y Burton and Turner (2003), son menos 
frecuente que Eimeria spp. Sin embargo, en este estudio pudo encontrarse una mayor 
prevalencia de Ascaridia y Heterakis (67%) que Eimeria (33%) en el guano del SC. 
Segun Strauch (1991), la contaminación por parásitos acorde a la prevalencia y sus 
propiedades innatas de resistencia y supervivencia potenciales, pueden ser modificadas 
por las condiciones en las que son almacenados. En efecto, en este trabajo se observó que 
las condiciones de almacenamiento y acumulación del guano es un factor determinante 
en la frecuencia de aparición, donde en un guano fresco no se observó Ascaridia 
spp/Heterakis spp, y Eimeria spp. tuvo una frecuencia del 44%. En el guano fresco (SA), 
la prevalencia de Eimeria spp fue mayor que Ascaridia spp/Heterakis spp.  
Si bien no hay riesgo de infección por estos parásitos en humanos, presentan potenciales 
riesgos de transmisión dentro del establecimiento, donde los pisos, aire, comida y agua 
pueden ser contaminados y afectar a la salud animal (Mekuria and Bayessa, 2017). 
Asimismo, los huevos de ciertos parásitos como Ascaridia galli pueden actuar como un 
vector de la Salmonella entérica (Eigaard et al., 2006; Thamsborg et al., 1999). Un 
reciente estudio indicó que la presencia de Ascaridia spp y Heterakis está vinculada con 
una alta tasa de mortalidad en los establecimientos de gallinas ponedoras (Hinrichsen et 
al., 2016). 
 
3.5 Resumen de Resultados y Conclusiones 
 
La comparación entre las características fisicoquímicas, microbiológicas y 
parasitológicas del guano bajo dos sistemas diferentes de manejo, demostró que: 
 
 El guano del SC presentó menor contenido de humedad, de materia orgánica, 
carbono y de compuestos nitrogenados como así también mayor contenido de PT, 
KT, MgT, MnT, FeT y el ión SO4
-2 y valores más altos de pH.  
 Hubo una tendencia hacia la mayor presencia de microorganismos patogénicos 
(Citrobacter, Salmonella y P. euraginosa) y parásitos (ácaros, Strongyloides y 
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Ascaridia spp/Heterakis spp) en el guano del SC. Sin embargo, se requieren 
mayores estudios, con mayor número de muestras analizadas para determinar si 
estas prevalencias son significativas. 
 
Estas diferencias fisicoquímicas, microbiológicas y parasitológicas encontradas podrían 
estar ligadas al tiempo de almacenamiento del guano y a las condiciones ambientales del 
establecimiento como la humedad, temperatura y sistema de ventilación, entre otros 
factores. El almacenamiento prolongado del guano y la influencia de las condiciones 
ambientales en el SC, producen un efecto de concentración/acumulación de ciertos 
cationes y metales, como así también mayor prevalencia de ciertos microorganismos 
patogénicos y parásitos. Asimismo, ocurre un proceso de degradación durante el 
almacenamiento del guano que genera un residuo con menos carbono (menos energía), 
liberándose gases de efecto invernadero (metano, CO2, NOx) al ambiente. Si bien el guano 
del SA presentó mayor contenido de compuestos nitrogenados, los resultados sugieren 
que las mejores condiciones para el tratamiento del guano por digestión anaeróbica 
estarían dadas en el guano fresco, sin almacenamiento. 
El guano es un sustrato apropiado para la digestión anaeróbica debido principalmente a 
su composición rica en materia orgánica, nutrientes esenciales (N, P, K), nutrientes 
secundarios (Ca, Mg, S) y elementos trazas (Cu, Zn, Fe, Mn) que favorecen el 
crecimiento y desarrollo de bacterias anaeróbicas. Sin embargo, las altas concentraciones 
de N-NH3, Na y Zn, y el pH alcalino podrían resultar limitantes para el desarrollo óptimo 
del proceso. Además, la presencia de microorganismos patogénicos podría afectar el 
proceso anaeróbico y generar un producto digerido riesgoso para su utilización por 
contaminación bacteriana. Especiales controles deberían realizarse para asegurar la 
higienización de este producto digerido (biofertilizante), ya que ciertos patógenos como 
Salmonella, E. coli y Proteus Mirabilis son facultativas anaeróbicas y podrían sobrevivir 
en el ambiente de la digestión anaeróbica. 
 
 4. Ensayo de actividad 
metanogénica específica: 
potencialidades del inóculo
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4.1 Introducción 
 
La digestión anaeróbica es llevada a cabo por diferentes grupos de microorganismos que 
conducen una secuencia procesos metabólicos. En esta interacción compleja de los 
microorganismos anaeróbicos, las metanogénicas son las más sensibles a los cambios 
ambientales y operacionales del proceso. Por eso, el monitoreo de los microorganismos 
metanogénicos es importante para determinar la capacidad de la biomasa anaeróbica en 
el tratamiento de los residuos y efluentes (Souto et al., 2010). La medición de la tasa 
máxima de producción de metano por la biomasa anaeróbica ha sido una herramienta útil 
para monitorear la actividad de los microorganismos anaeróbicos, y puede ser 
cuantificada mediante el ensayo de Actividad Metanogénica Específica (AME). El 
ensayo AME, mide la máxima capacidad de un lodo (inóculo) para convertir un sustrato 
de referencia en metano, llevado a cabo bajo condiciones controladas de laboratorio y 
donde la disponibilidad de sustrato no es un factor limitante (Hussain and Dubey, 2017; 
Souto et al., 2010). Se calcula como la máxima pendiente de la curva de la producción 
acumulada de metano en el tiempo: 
𝐴𝑀𝐸 (
𝑔𝐷𝑄𝑂
𝑔𝑆𝑆𝑉. 𝑑
) =
𝑟 (
𝑔𝐷𝑄𝑂
𝑑 )
𝑉 × 𝑆𝑆𝑉
 
 
Donde r es la velocidad de producción de metano (gDQO/d), V es el volumen de metano (en 
L) y SSV es la concentración de lodo (gSSV/L). La AME es expresada como 
gDQO/gSSV.d, y generalmente, se estandariza en condiciones normales de presión y 
temperatura (CNPT, a 1 atm y 273K). La relación estequiométrica de la oxidación del 
CH4 está dada por la siguiente ecuación: 
 
𝐶𝐻4 + 2𝑂2 → 𝐶𝑂2 + 2𝐻2𝑂 
 
Es decir, que 1 mol de CH4 equivale a 2 moles de O2 o 64 gramos de DQO. Como un mol 
de cualquier gas en CNTP ocupa un volumen de 22,4 L, entonces 1 g de DQO equivalen 
a 0,350 L de metano formado (Hussain and Dubey, 2017).  
El ensayo de AME, es ampliamente utilizado como parámetro de control y monitoreo del 
tratamiento anaeróbico. Además de medir la eficiencia, este ensayo es usado para evaluar 
la actividad del lodo durante diferentes etapas de operación de un reactor anaeróbico. 
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Durante la etapa de inoculación y arranque, la medición de la AME permite conocer la 
evolución del proceso anaeróbico y determinar la máxima carga orgánica posible a ser 
aplicada. También es utilizado para definir la mínima biomasa que debe ser mantenida 
dentro del reactor para una determinada carga orgánica (Hussain and Dubey, 2017; Souto 
et al., 2010). 
El monitoreo de la actividad metanogénica es además importante para evaluar el 
comportamiento del lodo bajo los efectos de potenciales inhibidores o compuestos 
tóxicos. Un cambio en la actividad del lodo determina una inhibición o acumulación de 
compuestos orgánicos de baja o nula biodegradabilidad. Varios trabajos se han llevado a 
cabo para evaluar la inhibición o toxicidad de un lodo por compuestos como oxígeno, 
nitrógeno amoniacal, detergentes no-iónicos, cloruro de hierro, sulfato y sulfuros, 
contaminantes orgánicos, entre otros mediante la aplicación de este ensayo (Ozbayram et 
al., 2015; Souto et al., 2010; Symsaris et al., 2015; Yap et al., 2018). 
Otras de las aplicaciones del ensayo de AME incluye la determinación de la composición 
microbiológica de lodos usando sustratos específicos. Si bien los microorganismos son 
difíciles de aislar e identificar, el ensayo AME muestra ser una solución práctica para 
verificar los grupos microbianos bajo condiciones particulares. Varios investigadores han 
trabajado sobre la identificación de grupos microbiológicos específicos (acidogénicos, 
acetogénicos, metanogénicos) en función a la utilización de un sustrato en particular 
(Ozbayram et al., 2015; Regueiro et al., 2012; Tale et al., 2011; Valcke and Verstraete, 
2013).  
El ensayo de potencial bioquímico metanogénico (PBM) mide la velocidad y el potencial 
de conversión de compuestos orgánicos (residuos, efluentes) a metano. La realización de 
este tipo de ensayo requiere de la utilización de una biomasa anaeróbica activa que 
permita maximizar la biodegradabilidad anaeróbica del sustrato de interés. Por ello, es 
necesaria la determinación y cuantificación de la AME del inóculo, previamente a la 
realización del ensayo de PBM. Algunos autores determinan el volumen de inóculo a 
utilizar en el ensayo de PBM en relación a su actividad, demostrando así la importancia 
de su cuantificación previa (Angelidaki et al., 2009).  
A pesar de que es realmente reconocida la aplicabilidad y la importancia del ensayo de 
AME, no existe un protocolo estandarizado para su ejecución. La falta de consenso tanto 
en el procedimiento como en la metodología analítica dificulta la comparación entre los 
resultados. A continuación, se muestra una revisión bibliográfica de los factores 
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involucrados, los métodos utilizados y ciertas consideraciones a tener en cuenta, según la 
comunidad científica internacional, para la determinación de la AME.   
 
1. Tipo y concentración de sustrato 
En principio, el sustrato deberá ser aquel que soporte la actividad metabólica de los 
microorganismos metanogénicos. La mayor parte del metano producido proviene de la 
metabolización del acetato por las bacterias metanogénicas acetoclásticas (vía 
acetoclástica). El 30% restante de la formación del metano es producido por los 
microorganismos hidrogenotróficos (vía hidrogenotrófica) a partir de la reducción del 
CO2. Es por ello que, para la realización del ensayo de AME se utilizan comúnmente sales 
de acetato o ácido acético como fuente de carbono. En este caso, el cálculo de la AME es 
subestimado, ya que se limita a la formación de metano solo por la vía acetoclástica. Para 
considerar la formación del metano a través de las dos vías (acetoclástica e 
hidrogenotrófica), se utiliza una mezcla de ácidos orgánicos volátiles, comúnmente 
constituida por acetato, propionato y butirato. En este caso, el ensayo evalúa no sólo la 
actividad de los microorganismos metanogénicos, sino también la capacidad sintrófica 
del sistema, es decir la actividad de los microorganismos responsables de convertir el 
propionato y butirato en acetato.  
Considerando que los sustratos son complejos en una planta anaeróbica de tratamiento, 
algunos investigadores consideran más apropiado utilizar glucosa como fuente de 
carbono. La glucosa es metabolizada por los microorganismos fermentativos 
(acidogénicos), sintróficos (acetogénicos) y productores de metano (metanogénicos), 
permitiendo evaluar la actividad del consorcio anaeróbico en su totalidad. Si el ensayo 
AME realizado con glucosa como sustrato muestra una disminución en la producción de 
metano, puede realizarse un nuevo ensayo de AME utilizando una mezcla de AGV o 
acetato, para detectar cuáles son los grupos de microorganismos que están limitando el 
proceso anaeróbico (Aquino et al., 2007).  
En cuanto a la concentración del sustrato, ésta deberá encontrarse en exceso y con los 
nutrientes necesarios para el desarrollo de los microorganismos. La concentración de 
referencia que utilizan varios investigadores es 2-2,5 g/L de acetato (Astals et al., 2015; 
Hussain and Dubey, 2017). En cuanto a los otros sustratos comúnmente utilizados, para 
la mezcla de AGV se recomienda concentraciones de 2 g/L de ácido acético, 0,5 g/L de 
ácido propiónico y 0,5 g/L de ácido butírico y para la glucosa una concentración de 1 g/L 
(Angelidaki et al., 2009).  
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2. Concentración del inóculo y relación Sustrato/Inóculo (S/I) 
La concentración del inóculo debe ser mayor que la concentración de sustrato (en 
términos de sólidos volátiles), para así cumplir con el modelo cinético de orden cero 
(Angelidaki et al., 2009; Hussain and Dubey, 2017).  
La relación entre el sustrato y el inóculo (S/I) es uno de los parámetros más importantes 
que afectan los resultados de este ensayo (Angelidaki et al., 2009; Souto et al., 2010). En 
efecto, para asegurar el máximo valor AME, es recomendable investigar para cada lodo 
cual es la mejor relación S/I. Souto et al. (2010) mostró en su trabajo que los valores 
máximos de AME fueron encontrados cuando la relación S/I estuvo entre 0,125 y 0,750 
gDQO/gSV, siendo esta variable de mayor influencia sobre el ensayo AME. Cho et al. 
(2005) encontró que la mejor relación S/I fue entre 0,3 y 0,6 gDQO/gSSV usando 3 g/L 
de acetato.  
En cuanto a la concentración de inóculo, algunos autores recomiendan un rango óptimo 
entre 2 y 5 g SSV/L de lodo cuando el ensayo se lleva a cabo en agitación y con acetato 
como sustrato. Si el ensayo se conduce sin agitación, la concentración de lodo debe ser 
alrededor de 2 gSSV/L para reducir los problemas de difusión del sustrato (Aquino et al., 
2007; Cho et al., 2005; Rocha et al., 2001). En nuestro laboratorio se llevó a cabo un 
trabajo donde se estudiaron dos relaciones de S/I en un lodo disperso, con concentraciones 
de 7,6 y 4g SSV/L y utilizando acetato como sustrato. Los resultados mostraron que el 
valor más alto de AME (0,08 gDQO/gSSV.d) fue obtenido con la relación S/I de 0,5 
gDQO/gSSV y con una concentración de 4 gSSV/L (Beily, 2015).  
Se han reportado varias concentraciones de inóculos para el desarrollo de este ensayo. Lo 
importante es conocer la cantidad de biomasa utilizada, para que se pueda calcular y 
expresar el valor AME como g de DQO por cada gramo de biomasa (en SSV).  
Otro aspecto importante que se debe tener en cuenta es el crecimiento de la biomasa 
durante el ensayo, que interfiere directamente en la determinación del valor de AME, ya 
que la concentración de SSV se mide al principio y no al final del ensayo. Para minimizar 
este problema, se deben utilizar concentraciones relativamente altas de lodo y bajas 
concentraciones de sustrato (baja relación S/I). Una alternativa sería hacer el análisis de 
SSV tanto al principio y al final del ensayo, y utilizar el valor promedio para calcular la 
AME. La determinación de los SSV al inicio y al final permitirá identificar si hubo 
predominante crecimiento de la biomasa durante la prueba. 
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3. Medio nutritivo 
Para asegurar las condiciones óptimas de desarrollo de los microorganismos es necesario 
el agregado de nutrientes. Aunque no existe una estandarización sobre el medio nutritivo 
para el desarrollo del ensayo, éste debe contener macronutrientes como N-NH4
+, P-PO3
-, 
Mg2+ y Ca2+, micronutrientes como Fe (II), Mn (II), Ni (II), Co (II), B3 (III), Cu (II), Mo 
(V) y Zn (II), soluciones buffer como los carbonatos y fosfatos y un agente reductor como 
lo es el sulfuro de sodio. También puede incluirse en el medio nutritivo complejos 
vitamínicos (biotina, ácido fólico, riboflavina, tiamina, nicotinida) y resarzurina como 
agente indicador de óxido-reducción. Para determinado tipo de lodos, como los lodos 
cloacales, puede evitarse la utilización de medio nutritivo, debido a que intrínsecamente 
estos lodos tienen nutrientes (Aquino et al., 2007). 
4. Fase gaseosa (headspace) 
El volumen de espacio de cabeza, llamado headspace, es el espacio en el reactor ocupado 
por la fase gaseosa. Este parámetro puede influir en la durabilidad del ensayo cuando se 
utiliza el método manométrico para la determinación del volumen de biogás y metano. 
Comúnmente se utilizan volúmenes pequeños, entre 10 y 20% para que el desarrollo del 
ensayo sea corto (3-5 días). Souto et al. (2010) estudió tres diferentes headspace: 10%, 
30% y 50%, y observó que la fase “lag” (o período de aclimatación del lodo) fue menor 
cuando el volumen de la fase líquida fue mayor (10% de headspace). Si bien el volumen 
de la fase gaseosa no debería interferir en el valor de la AME, ya que se calcula por unidad 
de biomasa en el reactor (gSSV), este investigador encontró una mayor AME cuando el 
headspace fue menor. Esto probablemente esté asociado a una mayor cantidad de biomasa 
agregada al sistema, aumentando la representatividad del lodo y producción de metano y 
reduciendo así los errores asociados a su cuantificación.  
Por otro lado, es importante ajustar esta variable principalmente cuando se utiliza el 
método manométrico, debido a que si la presión generada por el biogás en el headspace 
es alta, puede haber una alta solubilidad del metano en el líquido y subestimarse así la 
producción de metano en el ensayo de AME (Hartley and Lant, 2006).  
5. Pre-aclimatación del lodo 
El lodo debe ser “desgasificado”, pre-incubándolo a la misma temperatura que se realizará 
el ensayo y con el medio nutritivo. Esto permite eliminar la materia orgánica 
biodegradable residual que pudiera existir en el lodo. La desgasificación debe realizarse 
hasta que la producción de metano no sea significativa. Generalmente, esto ocurre entre 
2 a 5 días de incubación. Para lodos que son alimentados con alta concentración de grasas 
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y aceites, puede requerirse períodos más prolongados de incubación para eliminar la DQO 
residual (Angelidaki et al., 2009). 
6. Blanco 
En el desarrollo de este ensayo es común incluir un blanco para evaluar la producción de 
metano residual debido al decaimiento endógeno (Aquino et al., 2007). El blanco consiste 
en exponer al inoculo sin el agregado de sustrato bajo las mismas condiciones que se 
desarrollará el ensayo. La producción de metano generada en la fase endógena deber ser 
restada de la producción de metano generada por el inóculo con el sustrato. Sin embargo, 
la fase endógena generada por el inóculo con el sustrato es mucho menor a la generada 
por el blanco. La actividad metabólica del blanco (inoculo sin alimentación) puede ser 
muy distinta a aquella generada en el inóculo con sustrato. Esto genera cierta 
incertidumbre si es correcto suponer que esta fase del blanco es igual a la del inoculo con 
sustrato. La fase endógena puede eliminarse realizando la pre-incubación del lodo hasta 
el cese de la producción de metano (Aquino et al., 2007).  
7. Mezclado y temperatura  
El mezclado facilita el contacto entre los microorganismos y el sustrato, previniendo así 
la acumulación de metabolitos intermedios en el medio (como los son los AGV) y 
garantizando las condiciones de homogeneidad en el sistema. La agitación puede 
realizarse en forma continua o intermitente, y según el tipo de sistema de agitación 
utilizado puede ser manual, orbital o axial. Souto et al. (2010) estudiaron la influencia del 
tipo de agitación y demostró que la agitación manual intermitente tuvo similares 
rendimientos (AME) comparado con el mezclado orbital continuo, y que la agitación axial 
debería ser evitada cuando se utilizan volúmenes pequeños de frascos para evitar la 
ruptura de los agregados microbianos (flóculos). En cuanto a la intensidad de mezclado, 
cuando ésta es baja se puede limitar la transferencia de masa y cuando es alta puede 
romper los agregados microbianos, reflejándose en una disminución del valor de la AME. 
Comúnmente, se utiliza una velocidad rotacional de 200 rpm para el desarrollo de este 
ensayo. Souto et al. (2010) no encontraron diferencias entre los valores AME cuando se 
utilizaron las velocidades de rotación de 200 rpm y 360 rpm para las agitaciones en 
sistema orbital y manual. Sin embargo, los valores de AME fueron más bajos cuando la 
agitación fue axial y a 360 rpm. Cho et al. (2005) evaluó la intensidad de mezclado a 100 
rpm, 200 rpm, 400 rpm y 700 rpm. Los resultados mostraron que a 100 y 200 rpm el lodo 
granular no se vio afectado, pero a 400 y 700 rpm los valores de AME fueron menores, 
debido probablemente a un deterioro en los flóculos. 
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Con respecto a la temperatura, comúnmente el ensayo AME se realiza a 30-35°C, debido 
a que el desarrollo de los microorganismos metanogénicos se ve favorecido bajo 
condiciones mesofílicas. Kayranli and Ugurlu (2012) estudiaron la influencia de la 
temperatura en la AME. En su trabajo mostraron que la AME y la remoción de sustrato 
decrecen cuanto menor es la temperatura. Souto et al. (2010), también estudiaron la 
influencia de la temperatura en el desarrollo del ensayo AME, y demostraron que a 
mayores temperaturas el período de aclimatación (fase “lag”) es más corto. A 35°C la 
producción de metano fue inmediata, mientras que a 30°C y 20°C, la fase lag fue de 1 y 
3 días, respectivamente.  
8. Método de medición del biogás y metano 
La bibliografía reporta diferentes metodologías e instrumentos que permiten cuantificar 
el volumen de metano y biogás generado para el desarrollo de este ensayo. En general, 
según la forma de medición, pueden clasificarse en métodos manométricos o 
volumétricos. La elección del método define el diseño del sistema de reactor a utilizar. 
El método manométrico se basa en la medición de la presión ejercida por el volumen de 
biogás acumulado en el headspace del reactor. La medición de la presión se realiza 
acoplando al reactor a un sensor (membrana transductora de presión) que detecta la 
presión ejercida y la traduce en unidades de presión (bar, atm). Dependiendo del sistema 
de reactor, la presión medida puede ser debida a la mezcla de gases (biogás) o debida 
solamente al metano. 
El registro diario de la presión medida por el transductor de presión, permite determinar 
la tasa diaria de producción de metano o biogás. Debe considerarse que el valor de la 
AME requiere la medición del metano y por lo tanto demanda un análisis cromatográfico 
posterior a la medición de presión generada por el biogás para cuantificar el volumen de 
metano. Una vez medida la presión, se toma una muestra gaseosa y se inyecta en el 
cromatógrafo gaseoso con detector FID o TCD. El volumen de metano producido es 
obtenido multiplicando el volumen contenido en el headspace por el % de CH4 
determinado por cromatografía gaseosa.  
Algunos sistemas de reactores, acoplan en el headspace un sistema adsorbedor de CO2, 
el cual utiliza una base como ser NaOH o LiOH en estado sólido (perlas, polvo). De esta 
forma, la presión medida por el transductor de presión representa el volumen de metano 
acumulado en el headspace del reactor.  Este procedimiento asume que el CO2 y el CH4 
son los principales constituyentes del biogás formado durante el ensayo de AME (Aquino 
et al., 2007). 
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El método manométrico tiene como ventaja que el medidor de presión puede acoplarse a 
una computadora y monitorear el proceso instantáneamente. Si bien esto permite la 
automatización del proceso, la adquisición de estos equipos automáticos y su 
mantenimiento son costosos (Aquino et al., 2007). En el mercado son conocidos como 
respirómetros, siendo el Oxitop® uno de ellos.  
El método volumétrico comúnmente utilizado es la medición del volumen de biogás o 
metano por desplazamiento. La medición del volumen y composición del biogás puede 
realizarse conectando al reactor una jeringa (que no ofrezca resistencia al 
desplazamiento). La medida del desplazamiento del émbolo de la jeringa es igual al 
volumen de biogás generado en el headspace del reactor. El volumen recolectado en la 
jeringa, se analiza cromatográficamente para la determinación del metano (Aquino et al., 
2007). 
Una forma más directa para medir el volumen de metano es haciendo “lavar” el biogás 
por una solución de álcali (NaOH al 15-30%) para que adsorba el contenido de CO2. La 
medición del volumen de metano (obtenido luego de pasar el biogás por una solución de 
álcali) puede determinarse por dos formas: 
 El uso de una jeringa, donde el desplazamiento del émbolo de la jeringa es igual 
al volumen de metano. Al momento de la medición, se conecta al frasco de NaOH 
una aguja de la jeringa (esmerilada), causando la despresurización del sistema. 
Como el gas entra en el frasco de NaOH por debajo del nivel de la solución, se 
garantiza que el gas medido en la jeringa esmerilada sea predominantemente 
metano. 
 El uso de frasco Mariotte, donde el volumen de solución álcali desplazada por el 
biogás lavado es igual al volumen de metano. En este caso la despresurización del 
sistema ocurre por desplazamiento de la solución álcali.  
Si bien existen diferentes configuraciones de equipos, en la Figura 1 se muestra el 
sistema comúnmente utilizado mediante las dos formas de medir el volumen de 
metano.  
Los primeros trabajos del ensayo AME utilizan este principio (método de 
desplazamiento) para la medición del metano (James et al., 1990; Owen et al., 1979). 
Esta técnica sencilla y de bajo costo para su implementación en el laboratorio, presenta 
la ventaja de evitar el uso de un cromatógrafo de gases. Sin embargo, la desventaja que 
presenta es que existe posibilidad de fugas del biogás mediante el sistema de conexión y 
medición (aguja, mangueras). Debe considerarse el uso de jeringas esmeriladas y 
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mangueras impermeables para gases a fin de asegurar la hermeticidad del sistema y las 
condiciones anaeróbicas.  
 
Figura 1. Medición del volumen de biogás y metano por el método volumétrico. a) mediante el uso de 
jeringa. Referencias: 1= reactor, 2= frasco con solución alcalina; 3= circulación del biogás; 4= medición 
del gas metano con una jeringa. b) mediante el uso de frasco Mariotte. Referencias: 1= reactor, 2= punto 
de muestreo; 3= circulación del biogás; 4= frasco de seguridad; 5= frasco Mariotte; 6= Probeta graduada.  
 
9. Interpretación de los datos 
El volumen de metano medido en el tiempo, es graficado como volumen acumulado de 
metano en función del tiempo de incubación. La mayoría de los investigadores, finalizan 
el ensayo cuando la producción acumulada de metano sale de la fase exponencial y entra 
en la fase estacionaria. En este caso hay que verificar si la producción acumulada de 
metano al final de la fase exponencial alcanzó el mínimo del 50% de la producción 
teórica. 
 
Resumen y comentarios generales 
El ensayo de AME es una de las herramientas más utilizadas como control de plantas de 
biogás, ya que permite determinar de una forma relativamente sencilla y rápida la 
actividad de las bacterias anaeróbicas. Los distintos protocolos varían en las condiciones 
y los procedimientos adoptados (tipo y concentración de sustrato, velocidad y tipo de 
agitación, temperatura, concentración de lodo, relación sustrato/inóculo, tipo y 
concentración de nutrientes) y la metodología utilizada para cuantificar el biogás y el 
metano producido (método volumétrico, método manométrico, por cromatografía 
gaseosa, por sensor). Debido a que no existe un protocolo estandarizado, será necesario 
generar la metodología de trabajo para la determinación de la AME en esta tesis, fijando 
las variables en relación a los antecedentes científicos y generando un modelo de reactores 
1 
2 
4 
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que aseguren la hermeticidad del sistema, la reproducibilidad y fiabilidad de los 
resultados. 
 
4.2 Objetivo 
En relación a lo expuesto, se plantea en este capítulo de la tesis el siguiente objetivo 
específico:  
 
2- Diseñar equipamiento, ajustar y adaptar la metodología del ensayo de Actividad 
Metanogénica Específica (AME) para su implementación como una herramienta de 
diagnóstico del proceso anaeróbico, evaluando la actividad de las bacterias 
metanogénicas en inóculos de diferentes orígenes 
 
4.3 Materiales y Métodos 
 
Diseño de los reactores 
Se diseñó primeramente un sistema que permitiera medir el biogás y metano por el 
método de desplazamiento, metodología ampliamente utilizada para el desarrollo de este 
ensayo.  
Cada reactor fue conectado a una botella invertida que contenía una solución alcalina 
(NaOH al 40%). El volumen desplazado fue recolectado por una probeta graduada. Como 
sistema de calefacción se utilizó un baño termostatizado con resistencias eléctricas a 
35°C. La agitación se realizó con un agitador orbital, a 100 rpm durante 30 minutos dos 
veces al día. 
Este método no resultó seguro, ya que hubo poca reproducibilidad en los resultados y en 
algunos casos se observó retroceso del líquido. Al tener varias conexiones existe alta 
probabilidad de fugas (Figura 2).  
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Figura 2. Primer diseño de sistema de reactores. a) botella con solución alcalina; b) trampa de agua; c) 
probeta para recolección del volumen desplazado; d) baño termostatizado e) agitador.  
 
Se diseñó un segundo modelo de reactor, considerando el método manométrico para la 
determinación del volumen de biogás y el análisis cromatográfico para la determinación 
del CH4.  
Se adaptó el diseño de reactor realizado por el grupo BIOPROA, de la Facultad de 
Ingeniería, Universidad de la República del Uruguay (Uruguay), el cual utiliza una llave 
de tres vías, que es conectada en el centro de la tapa del reactor mediante el uso de una 
jeringa (Figura 3). 
 
 
Figura 3. Segundo diseño de reactores. Método manométrico-llave de tres vías. 
 
La apertura de una de las salidas de la llave de tres vías, permite medir el volumen de 
biogás mediante la conexión con un transductor de presión. La otra salida contiene un 
septum en el extremo superior, permitiendo tomar la muestra del gas con una jeringa. El 
volumen de gas muestreado se inyecta en el cromatógrafo de gases para la cuantificación 
del CH4 producido.  
a 
d 
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En busca de mejorar este sistema de reactor, y bajo el concepto de minimizar conexiones, 
asegurar la hermeticidad del sistema durante todo el ensayo, encontrar un diseño de fácil 
aplicación y conexión directa al cromatógrafo de gases, se diseñó un tercer modelo de 
sistema de reactor que es el finalmente utilizado en los ensayos de AME.  
Este tercer modelo de reactor fue construido con botella de vidrio borosilicato 
transparente (Marca schott Duran) que contiene inercia química entre el medio y el vidrio, 
de 560 mL de capacidad y resistente a altas temperaturas (hasta 135 ºC) y presiones (hasta 
1,5 bar). La originalidad de este modelo de reactor, es el diseño de la tapa y la válvula de 
salida para la medición del gas. Cada tapa de reactor fue construida con material 
polipropileno, con un o-ring interno para favorecer el cierre hermético. La tapa posee en 
el centro una llave de acero inoxidable con válvula esférica de ¼ pulgadas, acoplada a un 
conector neumático con o-ring interno. La cuantificación del biogás se realiza conectando 
una manguera neumática del mismo diámetro a un transductor de presión y conectando 
el otro extremo de la manguera al conector neumático ubicado en el centro de la tapa del 
reactor. La válvula se abre y el biogás acumulado en el headspace es medido mediante el 
transductor de presión. Se cierra la válvula para conservar el biogás acumulado en el 
headspace y determinar posteriormente su composición por cromatografía gaseosa 
(Figura 4). Luego de la medición, el reactor es despresurizado hasta alcanzar la presión 
atmosférica en su interior, se cierra la válvula y el reactor queda listo para la próxima 
medición. 
 
 
Figura 4. Sistema de reactor utilizado para los ensayos de AME; a) Reactor con tapa rotomoldeada de 
polipropileno y llave esférica; b) apertura de la válvula y medición del biogás por transductor de presión; 
c) medición del CH4 por cromatografía, utilizando muestreador de gases. 
 
Para trabajar en condiciones mesofílicas, se utilizó como sistema de calefacción un baño 
termostatizado. El calentamiento del agua fue logrado utilizando dos resistencias 
eléctricas de 300 W y reguladas a 35°C. En cuanto al mezclado no fue posible incluir 
a b c 
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ningún sistema de mezclado mecánico. La agitación se realizó manual, durante 1 minuto 
dos veces al día. En la Figura 5, se muestra un esquema del sistema de reactores utilizado 
en los ensayos de AME. 
 
Figura 5. Esquema del sistema de reactor utilizado para los ensayos de AME. 
Procedimiento y condiciones del ensayo  
Como se mencionó en la sección introducción, no existe un protocolo estandarizado para 
este tipo de ensayo. Es por ello que las variables fueron ajustadas considerando lo 
reportado en la bibliografía y los conocimientos adquiridos en la capacitación realizada 
sobre este tipo de ensayo en la Facultad de Ingeniería de la Universidad de la República 
del Uruguay- grupo BIOPROA (Uruguay). En la Tabla 1 se resumen las condiciones 
generales del ensayo y en la Tabla 2 el medio nutritivo utilizado, compuesto por 4 
soluciones de macronutrientes y una solución de micronutrientes.  
 
Tabla 1. Condiciones generales del ensayo AME 
Parámetros Valor 
Tipo y concentración de 
sustrato 
Acetato de sodio, 2 gDQO/L   
Concentración de inóculo 
y relación S/I 
4 gSSV/L, S/I= 0,5 gDQO/gSSV 
Medio nutritivo Si (ver Tabla 2) 
V total del reactor 560 mL 
V efectivo 448 mL 
Headspace 20%; V= 112 mL  
Pre-aclimatación del lodo Previamente al ensayo, las muestras de lodo 
fueron incubadas a 35ºC en un reactor de 2 L, 
con la llave abierta, durante 4 días. 
Blanco Sin el agregado de acetato, por duplicado 
Mezclado y temperatura Agitación manual durante 1 minuto 2 veces al 
día; temperatura a 35°C  
 
 
1-conector 
2-llave 
3-tapa 
4-frasco 
5-baño termostatizado  
6-transductor 
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Tabla 2. Solución stock de macro y micronutrientes 
Macro-
nutrientes 
 
Concentración 
(g/L) 
Micro-nutrientes 
 
Concentración 
(g/L) 
Sc 1= NH4Cl 17 FeCl2. 4H2O 2,0 
Sc 2= K2HPO4 3,70 H3BO3 0,05 
Sc 3= MgSO4 0,56 ZnSO4.H2O 0,07 
Sc4= CaCl2.2H2O 0,80 CuCl2.2H2O 0,04 
  MnCl2.4H2O 0,05 
  (NH4)6Mo7O2.4H2O 0,05 
  CoCl2.6H2O 0,05 
  NiCl2. 6H2O 0,09 
  EDTA 0,50 
  HCl 36% 1 ml/L 
  Na2SeO3 0,07 
  Resazurina 0,50 
 
Se calculó el volumen necesario de medio nutritivo para diluir el lodo hasta alcanzar 4 
gSSV/L. El medio nutritivo se preparó con 10 mL de cada solución de macronutrientes 
(Sc1, Sc2, Sc3 y Sc4) y 1 mL de solución de micronutrientes por cada L de solución. 
El volumen de lodo y de acetato de sodio se ajustaron a pH 7 con solución NaOH 6 N o 
solución 0,5 N HCl, según corresponda. Se agregó el volumen de lodo neutralizado a cada 
reactor y luego se agregó un volumen de solución de acetato de sodio (57 mL) de tal 
manera de obtener una concentración de 2gDQO/L dentro del reactor (solución madre de 
20 g/L= 15,6 gDQO/L).  
Se registró el pH final de cada sistema (el lodo con el agregado de acetato) y se cerró 
inmediatamente. Luego, se barrió el O2 presente en el reactor con una corriente de gas N2 
(25 psi de salida) hasta alcanzar una presión manométrica de 1 bar en su interior (es decir 
1 bar por encima de la presión atmosférica). El reactor presurizado fue sumergido en agua 
para comprobar la ausencia de pérdidas de gas. Asegurada la hermeticidad, se 
despresuriza hasta presión atmosférica y se repitió 3 veces este procedimiento. Cada 
sistema se realizó por triplicado y el blanco por duplicado, bajo las mismas condiciones 
que el sistema.  
Lodos 
Se recolectaron muestras de lodos provenientes de reactores anaeróbicos en 
funcionamiento continuo, alimentados con distintos sustratos: residuos cítricos (RC), 
efluentes de cerdo co-digerido con forraje de sorgo y trigo (PF), guano de aves ponedoras 
(G1 y G2), efluentes lácteos (IL) y efluentes cerveceros (PC1, PC2 y PC3). Las muestras 
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de lodos fueron caracterizadas inicialmente y luego almacenadas a 4ºC hasta su uso. En 
la Tabla 3 se detalla una descripción del sitio de muestreo del lodo. 
 
Tabla 3. Características del sitio de muestreo de los lodos 
LODO RC 
Tipo de sustrato  Residuos cítricos (RC) 
Descripción del sistema de tratamiento Dos lagunas anaeróbicas cubiertas, con 
recuperación y valorización del biogás, y 
sistema de tratamiento del digerido por 8 
lagunas aerobias.  
Ubicación Citrícola en Pcia. de Tucumán 
Punto de muestreo del lodo Primera laguna anaeróbica 
Dimensionamiento del reactor Escala Industrial; volumen del reactor de 
40000 m3 
T de trabajo (°C) Temperatura ambiente (T anual media= 
19°C) 
LODO PF 
Tipo de sustrato  Efluente porcino, co-digerido con 
residuos de forrajes (PF) de sorgo y maíz 
(relación 3:1) 
Descripción del sistema de tratamiento Planta anaeróbica con cuatro reactores de 
tipo mezcla completa, dos primarios de 
3600 m3 y dos secundarios de 2900 m3 
para el tratamiento de efluentes porcinos 
(establecimiento de 1500 madres), con 
recuperación y valorización del biogás 
Ubicación San Luis 
Punto de muestreo del lodo 2do reactor secundario 
Dimensionamiento del reactor/planta Escala Industrial 
T de trabajo (°C) 35 
LODO G1 
Tipo de sustrato Guano de aves ponedoras (G) 
Descripción del sistema de tratamiento  Reactor anaeróbico piloto de 20 L de 
capacidad, tipo mezcla completa, con 
agitación manual mecánica (2 veces x 
día); alimentación 3 veces al día 
Ubicación INTA-IMYZA-Lab de transformación de 
residuos, Castelar, Pcia. De Buenos Aires 
Punto de muestreo del lodo Salida del reactor, tomando la muestra en 
agitación 
Dimensionamiento del reactor Escala piloto 
T de trabajo (°C) 35 
LODO G2 
Tipo de sustrato Guano de aves ponedoras (G) 
Descripción del sistema de tratamiento Reactor anaeróbico piloto de 25 L, tipo 
mezcla completa con sistema de agitación 
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automático a 100 rpm (30 min cada 2h); 
alimentación 3 veces al día 
Ubicación INTA-IMYZA-Lab de transformación de 
residuos, Castelar, Pcia. De Buenos Aires 
Punto de muestreo del lodo Salida del reactor, tomando la muestra en 
agitación 
Dimensionamiento del reactor Escala piloto 
T de trabajo (°C) 35 
LODO IL 
Tipo de sustrato Efluente de la industria láctea (IL) 
Descripción del sistema de tratamiento  Sistema de lagunas en serie, 3 anaeróbicas 
y 3 facultativas  
Ubicación General Rodriguez, Pcia. De Buenos 
Aires. 
Punto de muestreo del lodo Primera laguna anaeróbica, con 
muestreador de lodos. 
Dimensionamiento del reactor Escala industrial 
T de trabajo (°C) Temperatura ambiente (T anual media= 
16°C) 
LODO PC1 
Tipo de sustrato Efluentes de la producción de cerveza 
(PC) 
Descripción del sistema de tratamiento Tres reactores anaeróbicos, de tipo IC 
(“Internal Circulation”) para el 
tratamiento de los efluentes cerveceros 
Ubicación Zárate, Pcia. de Buenos Aires 
Punto de muestreo del lodo Primer reactor IC 
Dimensionamiento del reactor Escala industrial 
T de trabajo (°C) 35 
LODO PC2 
Tipo de sustrato Efluentes de la producción de cerveza 
(PC) 
Descripción del sistema de tratamiento Tres reactores anaeróbicos, de tipo IC 
(“Internal Circulation”) para el 
tratamiento de los efluentes cerveceros 
Ubicación Zárate, Pcia. de Buenos Aires 
Punto de muestreo del lodo Segundo reactor IC 
Dimensionamiento del reactor Escala industrial 
T de trabajo (°C) 35 
LODO PC3 
Tipo de sustrato  Efluente de la producción de cerveza (PC) 
Descripción del sistema de tratamiento Un reactor tipo UASB de 1200 m3 para el 
tratamiento de los efluentes cerveceros 
Ubicación Pcia. de Santa Fé 
Punto de muestreo del lodo Toma de muestra del reactor UASB 
Dimensionamiento del reactor Escala industrial 
T de trabajo (°C) 35 
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Determinaciones analíticas 
Se analizaron las variables pH, SST, SSV y carbono orgánico total (TOC), según métodos 
descriptos en el capítulo 1 “métodos analíticos” de esta tesis, en los lodos y en las 
muestras iniciales y finales de cada sistema. Para la determinación del TOC se filtró la 
muestra con membrana de nitrocelulosa 0,45 µm. Se utilizó el equipo analizador 
Shimadzu (modelo TOC-L), el cual se basa en la oxidación catalítica a 680 °C donde todo 
el carbono orgánico presente en la muestra se oxida a CO2. Este CO2 es medido mediante 
un detector de infrarrojos no dispersivo (NDIR). La muestra se acidifica previamente en 
el equipo con ácido clorhídrico y se burbujea aire analítico libre de CO2 para eliminar el 
carbono inorgánico.  
El volumen de biogás se determinó mediante la presión generada en el headspace del 
reactor, utilizándose un transductor de presión (0-2,5 bares). La determinación del CH4 y 
CO2 se realizó por cromatografía gaseosa, según metodología descripta en el capítulo 
“métodos analíticos de esta tesis. Una vez medido el volumen de biogás y CH4, el reactor 
es despresurizado hasta alcanzar la presión atmosférica, quedando listo para una próxima 
acumulación de biogás y metano en el headspace. 
El análisis estadístico fue realizado por el programa INFOSTAT Versión 2014. Los 
valores de la AME fueron comparados entre los diferentes lodos mediante el test ANOVA 
de una vía ordinaria, utilizando el test de Tuckey. Cuando no fue satisfactoria la 
normalidad y homocedácea se utilizó el test no paramétrico Kruskal-Wallis. Los 
promedios de las variables al inicio y al final para cada lodo fueron analizados por el t-
test y por el test no paramétrico Mann-Whitney, cuando no cumplían los supuestos de 
normalidad y homocedácea. Se consideró un nivel de significancia del 5% en todos los 
casos (nivel de confianza del 95%). Se calculó, el coeficiente de varianza y desvío 
estándar en los valores de AME para cada lodo. 
Cálculos 
El gas en el headspace es básicamente ocupado por tres gases: N2, CO2 y CH4. El 
nitrógeno es el resultado del barrido para garantizar una atmósfera anaeróbica, mientras 
que el resto de los gases (CO2, CH4) representan la degradación anaeróbica del sustrato. 
Por lo tanto, la diferencia de presión es el volumen de biogás generado, donde el 
contenido de N2 queda excluido de los cálculos. El volumen de biogás (Vbiogas) fue 
calculado acorde a la Ley de los Gases Ideales y corregido a condiciones estándares de 
presión y temperatura (CNPT a 273 K y 1 atm) mediante la siguiente fórmula: 
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Vbiogas(𝑚𝐿) =
(𝑃𝐶𝐸 + 𝑃𝑚) × 𝑉ℎ × 𝑇𝐶𝐸
𝑃𝐶𝐸 × (273 + 𝑇𝑖)
 
Dónde:  
PCE= presión en condiciones estándares (1,013 bar) 
Pm= presión medida por el transductor (bar) 
Vh= volumen en el headspace (mL) 
Ti= temperatura de incubación (ºC) 
TCE= temperatura en condiciones estándares (K)  
El volumen de CH4 producido (VCH4), se calculó multiplicando el volumen de biogás por 
el % de CH4 obtenido por cromatografía gaseosa y normalizado.  
La AME de cada lodo, se calculó mediante la siguiente fórmula: 
𝐴𝑀𝐸 (
𝑔𝐷𝑄𝑂
𝑔𝑆𝑆𝑉.𝑑
) =
𝑟 (
𝑔𝐷𝑄𝑂
𝑑
)
𝑉×𝑆𝑆𝑉
  
Dónde: 
r= la máxima pendiente de la curva de producción acumulada de metano en el tiempo y 
representa la velocidad de producción de metano por día (mLCH4/d). Para expresarla en 
gDQO/d, debe dividirse la velocidad (mLCH4/d) por 350 (considerando que 1gDQO= 
350 mL de CH4, en CNPT) 
V= volumen efectivo del reactor (mL) 
SSV= biomasa agregada al inicio del ensayo (gSSV) 
 
4.4 Resultados y Discusión 
 
La caracterización fisicoquímica de los ocho lodos que se utilizaron para el ensayo se 
muestra en la Tabla 4. 
En general, los lodos presentaron valores básicos de pH, exceptuando los lodos de 
cervecería PC2 y PC3, con valores neutros. El rango óptimo para las metanogénicas oscila 
entre 6,5 y 8,2 (Jun et al., 2009; Tabatabaei and Ghanavati, 2018). Por ello, fue necesario 
ajustar el pH a neutro en los lodos al inicio del ensayo para favorecer la actividad y 
desarrollo de las metanogénicas, generando las condiciones óptimas y controladas en el 
ensayo.  
La concentración de SSV representa la biomasa en el lodo. Pudo observarse una alta 
variabilidad de la concentración de biomasa entre los distintos lodos. Estas diferencias 
podrían deberse a que los lodos provienen de distintos tipos de sistemas anaeróbicos 
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(lagunas, UASB, reactores de mezcla completa) y de diferente naturaleza u origen, donde 
las condiciones de operación y las materias primas pueden influir en la formación y 
características de la biomasa. 
 
Tabla 4. Caracterización fisicoquímica de los lodos (promedio ± desvío estándar) 
Lodo Sustrato pH SSV  
(g/L) 
TOC 
(mg/L) 
RC Residuos cítricos 6,9 ± 0,1 23,4 ± 0,5 1100 ± 120 
PF E. porcino y forraje 7,9 ± 0,0 10,5 ± 0,7 409,4 ± 0,5 
G1 Guano 8,3 ± 0,0 15,9 ± 0,7 275,9 ± 0,4 
G2 Guano 7,5 ± 0,0 8,6 ± 0,3 698,9 ± 14,4 
IL E. lácteo 7,7 ± 0,0 8,5 ± 0,5 53,3 ± 0,0 
PC1 E. cervecero 7,8 ± 0,1 57,9 ± 1,8 1017 
PC2 E. cervecero 7,0 ± 0,0 49,1 ± 0,8 243,4 
PC3 E. cervecero 7,1 ± 0,0 46,6 ± 4,4 287,6 
Referencias. RC: residuos cítricos; PF: efluente porcino+forraje; G1 y G2: guano de dos 
reactores diferentes; IL: efluente de la industria láctea; PC1, PC2 y PC3: Efluente de la 
producción de cerveza de diferentes reactores. 
 
La mayor concentración de SSV fue observada en los lodos de la producción cervecera 
(PC). La formación de gránulos compactos en los lodos de tipo granular, es capaz de 
concentrar mayor cantidad de biomasa (Lettinga et al., 1983; Liu et al., 2009; Regueiro 
et al., 2012). Los lodos provenientes de lagunas anaeróbicas y alimentado con sustratos 
orgánicos complejos (IL, G1 y G2) presentaron la menor concentración de biomasa.  
Al final del ensayo se determinaron las variables pH, concentración de SSV y el 
porcentaje de remoción de TOC (%R TOC) en todos los sistemas evaluados. Los 
resultados son mostrados en la Tabla 5.  
 
Tabla 5. Remoción del TOC (%R), pH y concentración de SSV obtenidos en cada sistema al final 
del ensayo (promedio ± desvío estándar). 
 pH SSV (g/L) TOC (% R) 
RC 7,4 ± 0,1 4,49 ± 0,12 77,4 
PF 7,4 ± 0,0 2,99 ± 0,23 61,8 
IL 7,8 ± 0,1 4,1 ± 0,24 91,5 
G1 7,4 ±  0,1 4,12 ± 0,24 89,0 
PC1 7,7 ± 0,0 5,02 ± 2,41 93,3 
PC2 7,9 ± 0,1 4,60 ± 1,42 94,9 
PC3 7,8 ± 0,0 5,21 ± 0,74 94,5 
G2 7,7 ± 0,0 1,47 ± 0,20 52,7 
Referencias. RC: residuos cítricos; PF: efluente porcino + forraje; G1 y G2: guano de dos reactores 
diferentes; IL: efluente de la industria láctea; PC1, PC2 y PC3: Efluente de la producción de cerveza 
de diferentes reactores. 
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En cuanto al pH, ninguno de los sistemas evaluados mostró valores de pH ácidos, 
indicando que no hubo acidificación durante el desarrollo del proceso. Contrariamente, 
el pH se incrementó con respecto al valor inicial (pH neutro) en todos los casos. La 
tendencia es que el pH se incremente debido al proceso degradativo anaeróbico, donde el 
ácido es consumido y las bacterias metanogénicas forman los buffers 
carbonato/bicarbonatos,  y amoniaco/amonio (Al Seadi et al., 2013; Bernal, et al., 2016). 
La concentración inicial de SSV en todos los sistemas evaluados fue de 4 gSSV/L, siendo 
el valor promedio experimental de 3,85 ± 1,10 gSSV/L. Los valores de SSV no mostraron 
diferencias significativas entre el inicio y el final del ensayo para todos los sistemas 
evaluados, con excepción de G2. Este último, mostró diferencias significativas (p< 0,05) 
entre el inicio y el final del ensayo (3,97 ± 0,14 gSSV/L Vs 1,47 ± 0,20 gSSV/L). Esta 
caída de los SSV reflejó una disminución de la biomasa, mostrando el comienzo de la 
fase endogénica. James et al. (1990), también observó una leve disminución de la biomasa 
en sus 5 experiencias realizadas de AME.  
La conversión de la materia orgánica en CH4 se reflejó en la disminución del TOC al final 
del ensayo. Los mayores % R de TOC fueron observados en los sistemas con lodos de 
cervecería (PC1, PC2 y PC3), obteniéndose valores superiores al 93%. La elevada 
degradación del sustrato evidenció una alta actividad de estos lodos.  
En la Figura 6 a se muestra la curva de producción de metano acumulada para los distintos 
sistemas y en la figura 6 b la AME obtenida para los diferentes lodos.  
 
 
Figura 6. Producción de metano y la AME en los 8 lodos evaluados.  a) Producción de metano acumulada 
en el tiempo; b) La AME expresada en gDQO/gSSV.d para cada tratamiento 
 
Los sistemas con los lodos de cervecería (PC1, PC2 y PC3), mostraron la mayor velocidad 
de producción (mayor pendiente) en el primer y segundo día del ensayo. Por otro lado, 
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los sistemas con los lodos IL y PF presentaron una mayor fase lag, donde la mayor 
velocidad de producción se produjo entre los días 2 y 5 (Figura 6 a). Estas diferencias en 
el tiempo de respuesta a la degradación del sustrato, podrían deberse a las distintas 
características del lodo.  
Se calculó la AME, expresada como gDQO/gSSV.d, con los valores de la máxima pendiente 
obtenida (Figura 6 b). Los coeficientes de varianza (CV) en los valores AME fueron bajos, 
siendo de 7,9% para G1, 0% para G2, 14,3% para IL, 4,9% para PC1, 6,0% para PC2, 0% 
para PC3, 0% para PF y 15,6% para RC. Los bajos valores obtenidos de CV reflejaron la 
buena reproducibilidad del ensayo.  
Los máximos valores de AME fueron encontrados en PC1, PC2 y PC3 siendo 0,13, 0,11 y 
0,12 gDQO/gSSV.d respectivamente. Varios trabajos han demostrado que existe una 
relación directa entre la formación de gránulos y la actividad. Los lodos granulares de 
mayor densidad y tamaño presentan mayor actividad de la biomasa que otros lodos no 
granulares (Jijai et al., 2014; Lettinga et al., 1983). Xiangwen et al. (2008) utilizaron un 
reactor piloto discontinuo secuenciado (ASBR) para el tratamiento de las aguas residuales 
de cervecería. El reactor fue inoculado con un lodo floculento proveniente de un reactor 
UASB, donde la AME (acetato como sustrato) fue de 0,108 gDQO/gSSV.d durante la 
etapa de arranque del reactor. Luego de 60 días de operación, la AME fue de 0,721 
gDQO/gSSV.d, asociando este valor alto a la granulación del lodo. Fang et al. (1994) 
comparó la AME y la microestructura granular para tres tipos de lodos provenientes de 
reactores UASB. El lodo de cervecería presentó el mayor valor de AME con 0,49 
gDQO/gSSV.d, utilizándose acetato como sustrato. Parra-Orobio et al. (2018), evaluó la 
actividad de un lodo granular, floculento y sus mezclas en diferentes proporciones. El 
lodo granular fue el de mayor actividad, incrementándose la actividad de las mezclas 
cuanto mayor era el porcentaje de lodo granular en la mezcla. El lodo granular favoreció 
la actividad biológica y la capacidad de transformación de sustrato a metano, debido a sus 
características físicas (alta concentración de sólidos totales y volátiles que indican una 
mayor carga y actividad de microorganismos) y a sus propiedades de aglomeración en 
partículas densas (gránulos).   
Un trabajo realizado por Regueiro et al. (2012), determinó la AME en lodos de diferentes 
orígenes, y encontró que el lodo de cervecería (de reactor UASB) tuvo la mayor actividad 
y la mayor población de arqueas. 
Los resultados obtenidos en este trabajo, concuerdan con los encontrados por estos 
autores, donde los lodos de cervecería y de tipo granular, generalmente son los que 
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presentan mayor actividad. Los valores no deben ser comparados, ya que existen 
múltiples factores que afectan el resultado. La metodología, métodos analíticos y las 
condiciones ambientales utilizadas pueden diferir entre los autores y el protocolo 
utilizado en este trabajo. Asimismo, existen otras variables como edad del lodo, 
densitometría y tamaño granular que impactan en la actividad de la biomasa para un 
mismo tipo de lodo (en este caso lodos de cervecería). Por otro lado, la máxima velocidad 
de producción (pendiente de la recta) y consecuentemente la AME podría estar 
subestimada en este tipo de lodos (PC1, PC2 y PC3), debido a la falta de mediciones de 
metano durante las primeras horas del ensayo. En general, los lodos granulares o 
floculentos presentan la mayor actividad durante las primeras 4-10 horas del ensayo (Cho 
et al., 2005). 
Los menores valores de AME fueron 0,04 gDQO/gSSV.d para PF y 0,05 gDQO/gSSV.d 
para G2. Los lodos PF y G2 fueron recolectados a los 7 y 9 meses de funcionamiento del 
reactor, respectivamente. Estos valores bajos de actividad podrían estar asociados a que 
ambos lodos son jóvenes, encontrándose en la etapa de adaptación al sustrato. Por otro 
lado, PF y G2 provienen de reactores alimentados con sustratos complejos, ricos en 
nitrógeno (efluente porcino y guano de aves ponedoras respectivamente). Los compuestos 
nitrogenados podrían inhibir el proceso de digestión anaeróbica (Guebitz et al., 2015; 
Tabatabaei and Ghanavati, 2018; Yenigün and Demirel, 2013), por lo que el menor valor 
de AME en estos lodos podría deberse a una leve inhibición del proceso. Regueiro et al., 
(2012), también encontró un valor bajo de AME en el lodo de codigestión residuos de 
mataderos con cerdo y glicerina (reactor piloto), asociando esto a las altas 
concentraciones de nitrógeno amoniacal encontradas. Wandera et al. (2018), realizó un 
análisis de la performance de 5 plantas anaeróbicas en funcionamiento. El análisis del 
AME en el lodo proveniente de una planta de tratamiento de guano, mostró el valor más 
bajo de todos los analizados (0,035 gDQO/gSSV.d) asociando esto a las altas 
concentraciones de amonio.  
Por otro lado, la comparación de la AME entre los lodos alimentados con guano, mostró 
que G1 fue significativamente superior que G2 (p< 0,05). Si bien estos lodos provienen 
de reactores donde el diseño (mezcla completa, reactor piloto), las condiciones de 
operación, manejo y alimentación son similares, la edad del lodo fue diferente (2 años y 
9 meses para G1 y G2, respectivamente), sugiriendo que la mayor actividad encontrada 
en G1, podría deberse a una mayor adaptación del inóculo a este sustrato.  
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4.5 Conclusiones 
 
 La buena reproducibilidad entre las réplicas demostró que se trabajó con un diseño 
de reactores hermético y con un sistema de medición del volumen y calidad del 
biogás preciso, cumpliendo así con el objetivo de desarrollar un modelo de 
reactores que aseguren las condiciones anaeróbicas, la reproducibilidad y 
fiabilidad de los resultados obtenidos. Sin embargo, para la optimización del 
ensayo de AME, sería recomendable aumentar el número de muestreos de 
volumen y calidad de biogás durante las primeras horas del ensayo, 
principalmente cuando se quiera determinar la AME en lodos de tipo granular o 
floculento. Esto podría evitar una subestimación de la máxima pendiente 
encontrada en la curva de la producción de metano en el tiempo. 
 Se adaptó, ajustó y protocolizó metodología, implementando el mismo 
procedimiento en inóculos de diferentes orígenes para la determinación de la 
AME.  
 La máxima AME fue encontrada en los lodos de cervecería, con una rápida 
velocidad de degradación y eficiente remoción del sustrato. Consecuentemente, 
se seleccionará este tipo de lodo para realizar los ensayos de biodegradabilidad 
anaeróbica del guano de aves ponedoras.  
El ajuste metodológico y la protocolización de este ensayo permitió generar una 
herramienta de diagnóstico del proceso de digestión anaeróbica que podrá ser 
implementada como control y monitoreo en plantas de biogás.   
 
 
 
 
 5. Ensayo de potencial bioquímico 
metanogénico: relación entre el 
sustrato y el inóculo para su 
optimización 
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5.1. Introducción 
5.1.1. Ensayo de potencial bioquímico metanogénico (PBM) 
La valorización del biogás como fuente de energía alternativa es una de las principales 
razones por la cual la digestión anaeróbica es una de las tecnologías más implementadas 
durante los últimos años para el tratamiento de los residuos orgánicos. El incremento de 
la implementación de esta tecnología, conlleva y demanda la necesidad de conocer cuánta 
energía es capaz de generar un determinado residuo de interés antes de su implementación 
a escala real. Así, el primer paso para definir la posibilidad de emplear un residuo 
orgánico como recurso para la digestión anaeróbica es conocer sus características 
intrínsecas y su biodegradabilidad anaeróbica.  
La biodegradabilidad anaeróbica es comúnmente evaluada mediante un ensayo llamado 
potencial bioquímico metanogénico (PBM). Este ensayo permite determinar la máxima 
cantidad de metano producido por gramo de biomasa y la cinética de producción, bajo 
condiciones controladas de laboratorio en reactores en batch (Lesteur et al., 2010). El 
PBM se calcula como la máxima cantidad de metano acumulada en el período ensayado, 
dividida por la cantidad de masa de sustrato agregada, expresado comúnmente como mL 
de CH4/gDQO o gSV. 
La velocidad de carga volumétrica y el tiempo de retención hidráulico son algunos de los 
parámetros operativos que son interpretados a través de un ensayo de PBM, los cuales 
serán utilizados para diseñar y operar reactores anaeróbicos a escala real. Este tipo de 
ensayo se lleva a cabo como factibilidad técnica y económica a priori de la 
implementación de plantas de biogás, permitiendo estimar el balance energético, 
condiciones operativas, el tamaño de los reactores y otros equipamientos (Holliger et al., 
2016). Dentro de sus múltiples aplicaciones, el ensayo de PBM comúnmente se utiliza 
para: a- Determinar la biodegradabilidad anaeróbica y la máxima producción de metano 
(o potencial energético) de residuos orgánicos; b- Evaluar el efecto de la co-digestión de 
diferentes sustratos y definir la relación sustrato-co-sustrato óptima; c- Determinar la 
cinética de degradación, que mediante el uso de diferentes modelos matemáticos, permite 
predecir el funcionamiento de digestores a escala real; d- Determinar variables de diseño 
y parámetros operativos para el escalamiento (scaling up); e- Evaluar sustancias 
inhibitorias del proceso anaeróbico (Tabatabaei and Ghanavati, 2018). 
El ensayo consiste en incubar una pequeña cantidad de residuo (sustrato) con un inóculo 
anaeróbico y medir el volumen de biogás y metano generado en el tiempo. La primera 
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propuesta metodológica fue desarrollada por Owen et al. (1979) y desde entonces fue una 
metodología ampliamente utilizada, incrementándose su aplicabilidad con los años. En la 
actualidad existe un gran número de trabajos en la comunidad científica que han 
desarrollado y adoptado este ensayo para determinar el potencial metanogénico de 
diferentes sustratos. A pesar de que una gran masa de datos ha sido generada, la 
comparación entre los datos de biodegradabilidad reportados resulta difícil. Esto es 
debido a la gran variabilidad de equipamiento, y a los diferentes protocolos y condiciones 
ambientales que son utilizados. Existen protocolos estandarizados de ensayos de 
biodegradabilidad anaeróbica para compuestos químicos, plásticos y sustratos orgánicos 
complejos como los son los residuos sólidos (normas ISO 15985 (2004), ASTM D 5511 
(1994), VDI 4630 (2016), DIN 38414 TL8 (1985), entre otros), que difieren todos ellos 
principalmente en el diseño experimental. La relación sustrato/inóculo (S/I), 
concentración y tipo de inóculo, volumen de headspace, nutrientes, sistema de detección 
del metano, análisis y reporte de los resultados, son algunos de los factores que varían 
entre los diferentes ensayos (Angelidaki et al., 2009; Holliger et al., 2016).  
A continuación, se presenta una revisión sobre los factores y condiciones que afectan al 
desarrollo de este ensayo y que deben ser considerados para unificar protocolos y 
procedimientos.  
1. Sustrato 
En principio deben conocerse las características del residuo interés. En particular, se 
utilizan los parámetros ST, SV y DQO para determinar el contenido de materia orgánica 
de la muestra, y es recomendable medir el contenido de compuestos nitrogenados ya que 
son potenciales inhibidores del sistema. Otro análisis que se utiliza para la caracterización 
es la determinación de la composición elemental del residuo: contenido de carbono (C), 
oxígeno (O), hidrógeno (H), nitrógeno (N) y azufre (S). Esta información puede ser 
utilizada para estimar el potencial bioquímico metanogénico teórico (Angelidaki et al., 
2011).  
El tratamiento biológico de residuos sólidos orgánicos es altamente complejo. La 
productividad metanogénica depende de la naturaleza del residuo, donde carbohidratos, 
proteínas o grasas tienen diferente potencial metanogénico (Tabatabaei and Ghanavati, 
2018). Otra característica importante es el contenido de lignina, celulosa y hemicelulosa, 
debido a que estos compuestos son de baja biodegradabilidad anaeróbica y no contribuyen 
al potencial metanogénico del residuo. Buffiere et al. (2006) reportó que existe una clara 
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relación entre la biodegradabilidad y la composición del residuo, la cual decreció con el 
incremento del contenido ligno-celulítico del residuo.  
El tamaño de la partícula es otra variable a tener en cuenta ya que afecta la cinética y la 
velocidad de producción del biogás, debido a que influye en el contacto de los 
microorganismos con el área superficial específica del residuo. Si bien esta variable no 
afecta directamente a la máxima producción de biogás o metano, es importante asegurar 
un tamaño de partícula pequeño para una mayor homogeneidad del sustrato y una mayor 
reproducibilidad del PBM (Angelidaki et al., 2009). Además, los compuestos complejos 
con alta masa molecular, necesitan ser hidrolizados para una mayor accesibilidad. El 
ataque enzimático en la etapa hidrolítica se ve favorecido cuanto mayor área superficial 
tenga la partícula (Lesteur et al., 2010).  
La concentración de sustrato es uno de los parámetros más importantes para el diseño de 
un ensayo de PBM. Sin embargo, existen pocos estudios acerca de la influencia de este 
parámetro. Algunos ensayos de PBM establecen una concentración de sustrato entre 2-
10% de ST en el reactor batch para asegurar una adecuada transferencia de masa (Raposo 
et al., 2012; V.D.I 4630, 2006). Sin embargo, existen pocos estudios enfocados en el 
efecto de la concentración de sustrato. Generalmente los estudios se refieren a encontrar 
la óptima relación entre el sustrato y el inóculo (S/I). 
2. Inóculo 
El inóculo debe ser aquel que asegure la presencia de las bacterias metanogénicas en un 
tiempo superior a 40 días. Para ello, previamente deberá medirse la actividad del inóculo 
(medida generalmente como actividad metanogénica específica, AME) que se utilizará 
durante el ensayo de PBM. Se considera una actividad aceptable para un ensayo de PBM 
utilizando acetato como sustrato patrón entre 0,1 y 0,3 gDQO/gSSV.d para lodos 
granulares. Si se utilizan lodos de tipo floculento o dispersos, la actividad es más baja 
(Angelidaki et al., 2009; Holliger et al., 2016). 
El inóculo debe ser utilizado lo antes posible luego del muestreo para evitar alterar sus 
propiedades. Se recomienda almacenar el inóculo a la misma temperatura que se realizará 
el ensayo o a temperatura ambiente (20-25°C) por períodos cortos, no superiores a 5 días. 
Se sugiere evitar la conservación a temperaturas bajas (4°C) y, en caso que no pueda 
evitarse, el período de almacenamiento no debería ser mayor a un mes (Holliger et al., 
2016). 
La naturaleza (origen) y la concentración del inóculo son los factores que más difieren en 
la protocolización de los ensayos de PBM. Normalmente, cuanto mayor sea la 
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concentración del inóculo, mayor será la conversión anaeróbica del sustrato y más rápido 
finalizará el ensayo de PBM. Existen diversas concentraciones de inóculo e incluso 
diferentes formas de expresión reportadas. Puede encontrarse como porcentaje de 
volumen con rango desde 10 a 80%, como % de SV con valores entre 2-3% en lodos de 
estiércoles y hasta 10% en lodos granulares, como gSV/L con rango desde 2,1 a 37,2 
gSV/L (Raposo et al., 2011) y como gSSV/L con rango desde 2 a 8 gSSV/L (Rozzi and 
Remigi, 2004).  
La relación entre el sustrato y el inóculo es uno de los parámetros más importantes en el 
ensayo de PBM. A pesar de ello, muchos investigadores no reportan este valor en el 
diseño experimental. La relación sustrato (como DQO)/ microorganismos (como SSV) es 
la relación universal que se utiliza en el diseño de plantas de tratamiento de efluentes 
(Tchobanoglous et al., 2003). Comúnmente, la cantidad de sustrato se expresa como gSV 
cuando se utiliza residuos sólidos complejos, porque técnicamente es más fácil esta 
determinación que la DQO. En cuanto al inóculo, si bien la forma de expresión correcta 
es como gSSV, generalmente también se expresa como gSV. Esto genera incertidumbre 
cuando se quiere comparar los valores reportados, ya que pueden reportarse diferentes 
formas de expresión (gSV/gSV, gSV/gSSV, gSV/gDQO) e incluso esta relación puede 
utilizarse en el orden inverso como inóculo/sustrato (I/S).  
3. Variables operativas 
Las variables operativas como pre-incubación, temperatura, agitación, pH y nutrientes 
también afectan el ensayo de biodegradabilidad. En el capítulo sobre el ensayo de AME, 
se describió sobre la importancia de definir las condiciones óptimas para estas variables, 
ya que influyen sobre la actividad de las bacterias anaeróbicas y su velocidad de 
degradación. Para un ensayo de PBM, rigen las mismas condiciones óptimas definidas en 
el ensayo de AME, y por lo tanto no serán nuevamente detalladas en esta sección.  
Al igual que en el ensayo de AME, deberá incluirse un blanco para evaluar la producción 
de metano residual debido al decaimiento de la fase endógena. El blanco consiste en 
incubar el inóculo sin el agregado de sustrato, bajo las mismas condiciones que se 
desarrollará el ensayo de PBM. La producción de metano generada en la fase endógena 
deber ser restada de la producción de metano generada por el inóculo con el sustrato.  
Se recomienda incluir un control positivo en el ensayo de PBM. El control se utiliza para 
evaluar la respuesta del inóculo a un sustrato patrón y también para validar el método de 
medición del biogás, siendo la celulosa y la gelatina los estándares comúnmente 
utilizados (Angelidaki et al., 2009).  
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4. Diseño experimental 
El sistema de reactores y de medición del metano y biogás puede ser el mismo que el 
utilizado para el ensayo de AME. Se sugiere utilizar tres réplicas por tratamiento, 
dependiendo de la complejidad (homogeneidad) del sustrato y la reproducibilidad del 
ensayo. El ensayo de PBM es llevado a cabo en reactores que aseguren la hermeticidad 
del sistema durante todo el período del ensayo. 
Al igual que en el ensayo de AME, la producción de metano puede ser medida por 
diferentes técnicas (volumétricas, manométricas y cromatografía gaseosa). En el método 
manométrico, la presión generada en el headspace permite calcular el volumen de biogás 
generado, donde el metano puede ser identificado y cuantificado por cromatografía 
gaseosa. En el método volumétrico, el biogás atraviesa una solución alcalina para capturar 
el CO2 y luego el volumen desplazado representa el volumen de metano generado. 
En cuanto al volumen del headspace, está asociado a la durabilidad del ensayo y a la 
frecuencia de muestreo del gas, cuando se utiliza el método manométrico. Generalmente, 
se utiliza un headspace mayor que en el ensayo de AME. Se reportan diferentes 
volúmenes de headspace e incluso, muchos autores no definen esta variable en su diseño 
experimental (Raposo et al., 2012).  
La medición del biogás y metano se realiza periódicamente, para luego evaluar su 
evolución en el tiempo. La duración del ensayo no está fijada, ya que dependerá 
principalmente de la biodegradabilidad del sustrato. Sin embargo, comúnmente se 
reportan ensayos que van desde 30 a 60 días. La degradación completa de la materia 
orgánica biodegradable se lleva a cabo en aproximadamente 30 días y para compuestos 
de lenta degradación puede prolongarse hasta 50 días (Raposo et al., 2012; Tabatabaei 
and Ghanavati, 2018). El test debería finalizar cuando la producción de metano diaria 
durante tres días consecutivos es menor al 1% del volumen total de metano acumulado. 
(Holliger et al., 2016; V.D.I, 2006).  
En cuanto a la frecuencia de muestreo, se recomienda medir diariamente durante la 
primera semana, principalmente si se desea conocer la cinética de producción. Luego, 
puede medirse una vez por semana. Asimismo, la frecuencia dependerá de la presión 
generada en el headspace, en el caso que se utilice el método manométrico. La presión 
en el reactor no debe superar los 3 bares para evitar la disolución del CO2 y accidentes 
por explosión (Holliger et al., 2016). 
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5. Interpretación de los datos 
El PBM comúnmente se expresa como mLCH4/gDQO o gSV del sustrato agregado. 
Comúnmente, el volumen de metano producido es expresado en condiciones normales de 
presión y temperatura (1,013 bar y 273,15 K; Strömberg et al., 2014) para así facilitar la 
comparación de los resultados con lo reportado por la bibliografía. Además, al igual que 
en el ensayo de AME, debe restarse la producción de metano del inóculo (blanco) a la 
producción de metano de la muestra.  
A través de este ensayo puede estimarse la biodegradabilidad anaeróbica del residuo, ya 
que el PBM, implica la degradación de la materia orgánica dada por microorganismos 
bajo condiciones anaeróbicas. Cuando la producción de biogás y metano es alta, menos 
materia orgánica remanente queda por degradar, con lo cual indica una alta 
biodegradabilidad anaeróbica (Lesteur et al., 2010). Existen varias formas propuestas 
para relacionar el PBM con la biodegradabilidad. Algunos consideran el índice de 
biodegradabilidad, como la remoción de materia orgánica (calculada a través de la 
remoción de SV). Otros lo relacionan con el PBM teórico, a través de la siguiente 
ecuación dada por Buswell and Neave (Tabatabaei and Ghanavati, 2018): 
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Esta ecuación es derivada del balance de la conversión total de la materia orgánica a CH4 
y CO2 con H2O como única fuente externa, bajo condiciones anaeróbicas. El PBM está 
dado por la siguiente expresión:  
𝑃𝐵𝑀𝑡 = 
(
𝑛
2 +
𝑎
8 −
𝑏
4) 22,4
12𝑛 + 𝑎 + 16𝑏
 
Dónde, el PBMt es el potencial bioquímico metanogénico teórico en condiciones 
estándares. Esta fórmula es aplicable cuando la composición elemental del residuo o la 
muestra es conocida. Una alternativa para obtener una estimación del PBMt  si no se 
conoce la composición elemental, es propuesta por Angelidaki and Sanders, (2004) 
(Tabatabaei and Ghanavati, 2018). A través del PBM de lípido, proteína, carbohidrato, 
acetato y propionato (en CNPT) estableció la siguiente expresión para el cálculo del PBM 
de un residuo: 
𝑃𝐵𝑀𝑡 (
𝐿𝐶𝐻4
𝑔𝑆𝑉
) = 0,415 𝑐𝑎𝑟𝑏𝑜ℎ𝑖𝑑𝑟𝑎𝑡𝑜𝑠 + 0,0496 𝑝𝑟𝑜𝑡𝑒𝑖𝑛𝑎𝑠 + 1,014 𝑙í𝑝𝑖𝑑𝑜𝑠
+ 0,373 𝑎𝑐𝑒𝑡𝑎𝑡𝑜 + 0,530 𝑝𝑟𝑜𝑝𝑖𝑜𝑛𝑎𝑡𝑜 
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Conocido el valor del PBM teórico del residuo, el índice de biodegradabilidad (IB) puede 
ser calculado como la relación del PBM experimental (PBMe) y el PBMt: 
𝐼𝐵 (%) =
𝑃𝐵𝑀𝑒 × 100
𝑃𝐵𝑀𝑡
 
Otros autores estiman el índice de biodegradabilidad en relación a los gramos de DQO 
que teóricamente son convertidos a metano, bajo condiciones estándares, según la 
siguiente expresión (Lesteur et al., 2010): 
𝐼𝐵(%) =  
𝑃𝐵𝑀𝑒 × 100
350 × 𝐷𝑄𝑂𝑚
 
Dónde, el PBMe es el potencial bioquímico metanogénico experimental expresado como 
mLCH4/gSV, DQOm es la demanda química de oxígeno inicial de la muestra como 
gDQO/gSV, y 350 es el factor de conversión, que considera que 1 g de DQO= 350 mL 
de CH4. Este IB, calculado a partir de un valor teórico, es una estimación y su valor no es 
exacto, ya que no considera que parte de la materia orgánica es consumida (y no 
transformada a CH4) por las bacterias anaeróbicas para su crecimiento y desarrollo.  
En el Diagrama 1 se resume los factores y condiciones que influyen y que deberán ser 
considerados para protocolizar el ensayo de PBM. 
 
Diagrama 1. Variables que afectan el desarrollo del proceso anaeróbico en un ensayo de PBM y que son 
necesarias definir y protocolizar.  
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5.1.2. Influencia de la naturaleza (origen) del inóculo y su relación con el 
sustrato 
Como se mencionó anteriormente los resultados de un ensayo de PBM pueden ser 
afectados por diversos factores. Algunos de ellos ya están estandarizados, y se conoce 
cuáles son los valores recomendados (temperatura, agitación). Sin embargo, la cantidad 
de sustrato y su relación con la concentración de inóculo resultan ser complejas de 
estandarizar y deben ser evaluadas para cada caso en particular. 
La mineralización de un residuo sólido a través del proceso de digestión anaeróbica 
requiere de la acción coordinada de diferentes grupos de bacterias, como así también de 
prevenir la acumulación de metabolitos intermediarios y productos que son 
potencialmente inhibidores del proceso (AGV y nitrógeno amoniacal). En efecto, existe 
un balance entre los microorganismos y el sustrato, que asegura la eficiente 
biodegradabilidad anaeróbica. Si la carga de sustrato es demasiado baja, los 
microorganismos exhibirán una baja actividad metabólica y consecuentemente baja 
producción de biogás. Si la carga de sustrato es demasiado alta, la medición del biogás 
será más confiable pero podría resultar en una inhibición de la producción de biogás por 
acumulación de potenciales inhibidores (Angelidaki and Sanders, 2004; Raposo et al., 
2011). Por eso, uno de los parámetros claves es encontrar la mejor relación entre el 
sustrato y el inóculo que mantenga el equilibrio en el sistema. 
Si bien es evidente la importancia entre la concentración de sustrato y los 
microorganismos, existen controversias acerca de la influencia de la relación S/I sobre el 
ensayo de PBM. Teóricamente, el rendimiento de metano no debería ser afectado por esta 
relación, ya que solo influye en la cinética del proceso (Lesteur et al., 2010). Sin embargo, 
se ha demostrado que esta relación puede afectar tanto la tasa como el grado de 
degradación anaeróbica (Holliger et al., 2016; Raposo et al., 2011). 
Comúnmente, se utilizan las relaciones I/S entre 1 y 4 (como gSV/gSV), recomendándose 
una mayor cantidad de materia orgánica de inóculo que de sustrato para minimizar los 
posibles problemas de inhibición o acidificación en el sistema (Holliger et al., 2016). Esta 
relación no debería estandarizarse, ya que depende del tipo de sustrato y de las 
características del inóculo. Deberá evaluarse cada caso en particular, dado que cada 
sustrato tiene una relación óptima de sustrato: inóculo, considerando su potencial 
producción de AGV y capacidad de amortiguamiento (Lesteur et al., 2010). Para sustratos 
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desconocidos o que se sospecha una inhibición del proceso, se recomienda utilizar entre 
3 a 4 relaciones de I/S diferentes (Holliger et al., 2016).  
La incubación previa del inóculo con el sustrato conduce a la inducción de vías 
metabólicas para la degradación, a un incremento de la afinidad por el sustrato y además 
a un incremento en la cantidad de microorganismos degradadores específicos de ese 
sustrato. Si bien la idea de adaptación/aclimatación es extensamente aceptada en la 
comunidad científica, existen pocos antecedentes en el uso de inóculos adaptados, 
utilizándose comúnmente inóculos no adaptados en el ensayo de PBM (Raposo et al., 
2011). 
Así las características del inóculo y la naturaleza u origen del mismo, pueden influir en 
los resultados de este tipo de ensayo. Inóculos de diferentes orígenes, podrían conducir a 
diferentes biodegradabilidades y rendimientos de metano para una misma concentración 
de sustrato, debido a las diferentes composiciones de la comunidad microbiana. Gu et al. 
(2014) encontraron diferencias en cuanto a la biodegradabilidad de la paja de arroz con 
el uso de diferentes inóculos, atribuyendo esto a las diferencias en la composición de 
nutrientes y en las actividades enzimáticas. 
Los lodos provenientes de plantas de tratamiento de aguas residuales, y digeridos 
provenientes de plantas de tratamiento agrícolas principalmente estiércoles como materia 
prima, son los frecuentemente elegidos para realizar los ensayos de PBM (Angelidaki et 
al., 2011; Holliger et al., 2016). Los lodos provenientes de plantas de tratamiento de aguas 
residuales, son los prioritariamente utilizados debido a que es un lodo de fácil 
disponibilidad, con diversidad microbiana y debido a su actividad metanogénica (Raposo 
et al., 2012). También suelen utilizarse lodos de plantas de tratamiento de bioresiduos 
(Raposo et al., 2011) y lodos granulares provenientes de plantas de tratamiento de 
cervecería (Koch et al., 2017).  
 
Resumen y comentarios generales  
El ensayo de potencial bioquímico metanogénico es una herramienta ampliamente 
utilizada a nivel mundial como estudio de pre-factibilidad técnica antes de montar una 
planta de biogás, ya que permite cuantificar la máxima producción de metano para un 
determinado residuo de interés, bajo condiciones controladas de laboratorio. A pesar de 
su importancia, existe una amplia variabilidad metodológica, que genera incertidumbres 
y complejiza la comparación e interpretación de los resultados. La relación S/I es una de 
las variables más importantes y que no puede estandarizarse ya que depende del tipo de 
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sustrato y de las características del inóculo. Si se sospecha la presencia de inhibidores en 
el sustrato se recomienda probar diferentes relaciones S/I para asegurarse de encontrar el 
máximo potencial metanogénico alcanzado.  
Por otro lado, el guano es un sustrato rico en materia orgánica que puede ser transformada 
en metano, pero las altas concentraciones de amoníaco podrían inhibir el proceso. La 
aclimatación del inóculo al sustrato es una de las estrategias ampliamente utilizadas para 
optimizar la digestión anaeróbica y contrarrestar los efectos de inhibición. El ensayo de 
PBM llevado a cabo con un inóculo aclimatado permitirá estimar el máximo rendimiento 
de metano que podrá alcanzarse en una planta de biogás, aproximado así a las condiciones 
de manejo en una escala real que utiliza inóculo aclimatado como estrategia para tratar el 
guano de aves ponedoras.  
 
 
5.2. Objetivo 
 
Bajo estos conceptos, en esta sección de la tesis se trabajó en el objetivo específico: 
 
3-Determinar el potencial energético del guano de aves ponedoras, mediante la 
implementación del ensayo de Potencial Bioquímico Metanogénico (PBM), evaluando la 
relación entre el sustrato y el inóculo y su aclimatación al sustrato como estrategias para 
la optimización del proceso. 
 
5.3. Materiales y Métodos 
 
Reactores 
Se modificó la tapa del reactor utilizado para los ensayos de AME, adicionando un 
tomador de muestra del medio líquido para monitorear las variables físicoquímicas 
durante el período ensayado. Este dispositivo muestreador, localizado en el centro de la 
tapa, consiste en un tubo de polipropileno de 1 cm y 0,5 cm de diámetro externo e interno 
respectivamente y 16 cm de largo, que está siempre por debajo del volumen del líquido 
para que cumpla su función. En uno de los costados, se colocó la válvula de salida para 
muestrear el gas generado en el headspace. En ambos orificios de la tapa, se utilizó como 
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conexión y cierre del sistema una válvula esférica de ¼ pulgadas, de material acero 
inoxidable, acoplada a un conector neumático con o-ring interno. El líquido fue 
muestreado mediante el acople de una jeringa de 25 mL a la manguera neumática 
conectada en el centro del reactor. En la Figura 1 se muestra, el diseño del nuevo sistema 
de reactor, con el muestreador de líquido.  
La metodología utilizada para la medición del biogás y metano fue la misma que la 
utilizada para el ensayo AME (mediante un transductor de presión y por cromatografía 
gaseosa).  
 
Figura 1. Nuevo diseño de reactor con muestreador de la fase líquida. a) Reactor anaeróbico, 1: válvula 
esférica conectada al muestreador; 2: válvula esférica conectada al headspace; 3: tubo muestreador; b) 
reactor anaeróbico conectado a la jeringa para muestrear la fase liquida.  
 
Procedimiento y condiciones del ensayo  
Las variables iniciales de operación se establecieron en función a lo reportado en la 
bibliografía y a los conocimientos adquiridos en la capacitación realizada sobre este tipo 
de ensayo en la Facultad de Ingeniería de la Universidad de la República del Uruguay- 
grupo BIOPROA (Uruguay). En la Tabla 1 se resume las condiciones generales del 
ensayo. 
La mezcla del lodo con el sustrato se ajustó a pH 7 con solución 0,5 N HCl antes de llegar 
al volumen final de trabajo y se registró el pH inicial en cada reactor. Se cerró 
inmediatamente y se barrió el O2 presente en el reactor con una corriente de gas N2 (25 
psi de salida) hasta alcanzar una presión manométrica de 1 bar en su interior (es decir, 
una presión de 1 bar por encima de la presión atmosférica). El reactor presurizado fue 
sumergido en agua para comprobar la ausencia de pérdidas de gas. Asegurada la 
hermeticidad, se despresuriza hasta presión atmosférica y se repitió 3 veces este 
1 
3 
2 
b a 
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procedimiento. Cada tratamiento se realizó por triplicado y el blanco por duplicado, bajo 
las mismas condiciones que el tratamiento.  
 
Tabla 1. Condiciones generales del ensayo de PBM 
 Condiciones generales 
Concentración de inóculo 5 gSSV/L 
Medio nutritivo Se utilizó el mismo medio nutritivo que 
el utilizado para los ensayos de AME 
(Tabla 2 de la sección de AME en esta 
tesis) 
V efectivo 336 mL 
Headspace 40% (224 mL) 
Pre-aclimatación del lodo Previamente al ensayo, las muestras de 
lodo fueron incubadas a 35ºC en un 
reactor de 2 L, con la llave abierta, 
durante 5 días 
Blanco Sin el agregado de sustrato, por 
duplicado 
Mezclado y temperatura Agitación axial, 2 veces al día durante 
20 min; temperatura a 35°C  
 
Para trabajar en condiciones mesofílicas, se utilizó una incubadora, regulada a 35°C y 
como sistema de agitación se utilizaron dos agitadores magnéticos con 6 puertos cada 
uno. Para ello, se le agregó a cada reactor una barra magnética (Figura 2).  
 
 
Figura 2. Condiciones experimentales. a) Reactores anaeróbicos en agitador magnético con 6 puertos; b) 
reactores anaeróbicos en incubadora regulada a 35°C.  
 
a b 
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Para el muestreo del líquido, se tomó 10 mL de muestra y se registró su volumen exacto, 
a fin de calcular el nuevo volumen del headspace, y considerarlo en los cálculos de 
volumen de biogás y metano generado en la próxima medición. Para asegurar la 
homogeneidad y representatividad de la muestra líquida, el reactor fue agitado 
manualmente e inmediatamente se tomó la muestra. 
La frecuencia del muestreo dependió de la presión en el headspace. Se consideró como 
valor mínimo 0,10 bares y como valor máximo 1 bar para realizar la medición 
cromatográfica. El valor mínimo de presión es requerido para realizar una barrida segura 
por la columna cromatográfica y el valor máximo es para evitar posibles fugas y ruptura 
del recipiente por sobrepresión. Una vez medido el volumen de biogás y CH4, el reactor 
es despresurizado hasta alcanzar la presión atmosférica, quedando listo para una próxima 
acumulación de biogás y metano en el headspace. 
La frecuencia de muestreo programada fue 3 veces la primera semana, 2 veces la segunda 
semana y luego 1 vez por semana. La duración del ensayo aproximada fue de 60 días. Se 
tomó como referencia, hasta que la producción de biogás diaria sea< 1% del total 
producido.  
Inóculo y Sustrato 
Se evaluaron dos inóculos provenientes de diferentes orígenes, y bajo diferentes 
condiciones operativas. 
IA= inóculo adaptado. Es un inóculo de tipo disperso, proveniente de un reactor de 25 L 
de mezcla completa, alimentado 3 veces por semana con guano de aves ponedoras y bajo 
condiciones mesofílicas. La actividad de este lodo fue medida en el capítulo AME como 
G2.  
Aprovechando la facilidad para disponer de este lodo nuevamente, y que este reactor está 
en contínuo funcionamiento alimentado con guano de aves ponedoras, se tomó una nueva 
muestra de lodo para llevar a cabo el ensayo de PBM. Se determinó nuevamente su 
actividad metanogénica específica, la cual dio un valor de 0,05 gDQO/gSSV.d. 
I= inóculo proveniente de un reactor tipo IC (internal circulation), alimentado con 
efluente cervecero. Este inóculo es granular, y se describió en el capítulo de AME como 
PC1. En función a los 8 lodos analizados en el capítulo de AME, se seleccionó el PC1 
para este ensayo debido a que fue el de mayor actividad metanogénica, con un valor AME 
de 0,13 gDQO/gSSV.  
Ambos inóculos fueron caracterizados inicialmente, y conservados en heladera hasta su 
uso.  
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El guano fue recolectado de una avícola ubicada en el predio de INTA-Castelar, con 
sistema de manejo automatizado, donde el estiércol es extraído 3 veces por semana. La 
alimentación es a base alimento balanceado, compuesto principalmente por maíz, expeller 
de soja, afecho de trigo, cochinilla y harina de carne. El guano fue homogeneizado, 
descartando algunas plumas o partículas gruesas e inorgánicas como piedras. Se cuarteo 
y se fraccionó en tres réplicas para su caracterización. Se conservó a -18°C hasta su uso 
(menos de 1 mes).  
En la Tabla 2 se resume las condiciones iniciales de cada sistema (IA e I). Se probaron 
diferentes cantidades de masa de sustrato para cada inóculo, manteniéndose fija la 
cantidad de masa del inóculo (como gSSV agregados al reactor) y una concentración de 
5 gSSV/L de inóculo en cada tratamiento (IA e I). Cada relación S/I fue calculada como 
gSV de sustrato/gSSV de inóculo.   
 
Tabla 2.  Condiciones iniciales del ensayo en cada sistema 
   S/I (gSV/gSSV) 
  Unidad 0,4 1 2 4 
Sustrato 
guano 
masa agregada g (bh)  5 9 20 47 
gSV 0,75 1,5 3,2 7,5 
Inóculo IA  masa agregada gSSV 1,68 1,68 1,68 1,68 
Concentración de 
SSV en el sistema 
gSSV/L 5 5 5 5 
Inóculo I masa agregada gSSV 1,68 1,68 1,68 1,68 
Concentración de 
SSV en el sistema 
gSSV/L 5 5 5 5 
Referencias. IA= inóculo adaptado; I= inóculo no adaptado; bh= en base húmeda 
 
Determinaciones analíticas 
Se analizaron las variables pH, AGV, AP, AT, ST, SV, DQOt, DQOs, NTK, N-NH3 en 
los inóculos, en los sustratos y en las muestras líquidas (inóculo + sustrato) al inicio y al 
final del ensayo. Además, se determinó los SST y SSV en el inóculo para su 
caracterización. El nitrógeno amoniacal (NA) y el pH fueron medidos periódicamente en 
la muestra líquida (seis muestreos) para determinar su evolución en el tiempo. A través 
de estas dos variables y la temperatura de incubación, se calculó el nitrógeno amoniacal 
libre (NAL). El volumen de biogás se determinó mediante la presión generada en el 
headspace del reactor, utilizándose un transductor de presión. Una vez medido el 
volumen de biogás y CH4, el reactor se despresurizó hasta alcanzar la presión atmosférica 
(P= 1,013 bares). 
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La metodología de todas estas variables, fue descripta en “métodos analíticos” de esta 
tesis. 
Los promedios de las variables fueron comparados estadísticamente entre las diferentes 
relaciones S/I para cada tipo de inóculo (IA, I), mediante el test ANOVA de una vía 
ordinaria y el test de Tuckey. Cuando no fue satisfactoria la normalidad y homocedácea 
se aplicó el test no paramétrico Kruskal-Wallis. Los promedios de las variables al inicio 
y al final para cada relación S/I de cada tipo de inóculo, y la comparación entre los dos 
tipos de inóculos para cada relación S/I, fueron analizadas por el t-test y por el test no 
paramétrico Mann-Whitney, cuando no cumplían los supuestos de normalidad y 
homocedácea. Se aplicó un nivel de significancia del 5% en todos los casos. El análisis 
estadístico fue realizado por el GraphPad Prism®, version 6.01. 
 
Cálculos 
Mediante la Ley de Gases Ideales, y bajo condiciones normales de presión y temperatura 
(273 K y 1 atm), el volumen de CH4, CO2 y biogás producido se calculó según las 
siguientes expresiones: 
𝑉𝐶𝐻4 = 
𝑃𝑚 × 𝑉ℎ × 𝑇𝐶𝐸
𝑃𝐶𝐸 × 𝑇𝑖
×
𝐶𝐶𝐻4
100
 
𝑉𝐶𝑂2 = 
𝑃𝑚 × 𝑉ℎ × 𝑇𝐶𝐸
𝑃𝐶𝐸 × 𝑇𝑖
×
𝐶𝐶𝑂2
100
 
𝑉𝑏𝑖𝑜𝑔á𝑠 = 𝑉𝐶𝐻4 + 𝑉𝐶𝑂2 
Dónde: 
VCH4= volumen de metano producido en condiciones estándares (mL) 
Pm= incremento de la presión (bar) 
Vh= volumen del headspace (mL) 
TCE= temperatura en condiciones estándares (273 K) 
PCE= presión en condiciones estándares (1,013 bar) 
Ti= temperatura de incubación de cada reactor (K) 
CCH4= concentración de metano calculada por cromatografía gaseosa (%) 
CCO2= concentración de dióxido de carbono calculada por cromatografía gaseosa (%) 
Vbiogás= volumen de biogás producido en condiciones estándares (mL) 
 
El rendimiento de metano se calculó según: 
 124 
 
𝑅 (
𝑚𝐿𝐶𝐻4
𝑔𝑆𝑉
) =  
𝑉𝐶𝐻4𝑎𝑐𝑢𝑚𝑢𝑙𝑎𝑑𝑜(𝑚𝐿) 
𝑚
 
Dónde:  
R= rendimiento de metano (mLCH4/gSV) 
VCH4 acumulado= el máximo volumen de metano acumulado durante todo el período 
ensayado (mL) 
m= masa de sustrato agregada (gSV) 
 
El volumen total producido por la muestra blanco fue considerado, restando este valor al 
volumen de metano acumulado durante todo el período ensayado para cada sistema.  
El Potencial Bioquímico Metanogénico (PBM) será el valor máximo de rendimiento 
alcanzado (mLCH4/gSV) para cada sistema IA e I.  
 
El índice de biodegradabilidad se calculó considerando que por cada g de DQO de 
sustrato agregado al sistema se transforman 350 mL de CH4 en CNPT (Lesteur et al., 
2010): 
𝐼𝐵 =  
𝑉𝐶𝐻4𝑎𝑐𝑢𝑚𝑢𝑙𝑎𝑑𝑜(𝑚𝐿) × 100
350 × 𝐷𝑄𝑂
 
Dónde:  
IB= índice de biodegradabilidad (%) 
VCH4 acumulado= el máximo volumen de metano acumulado durante todo el período 
ensayado (mL) 
DQO= masa de la muestra agregada al sistema (gDQO).  
350= es el factor de conversión, que considera que 1 g DQO= 350 mL de CH4 
 
5.4. Resultados y Discusión 
 
5.4.1. Características del inóculo y del sustrato 
En la Tabla 3 se presentan las características fisicoquímicas del guano y de los inóculos 
utilizados en este ensayo.  
El sustrato es rico en compuestos nitrogenados y materia orgánica, con alto contenido de 
DQO y de SV. Tal como se esperaba, el nitrógeno amoniacal fue alto, representando un 
60% del NTK. 
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Tabla 3. Características fisicoquímicas del sustrato y de los inóculos utilizados en el ensayo. 
Unidades expresadas como base húmeda (promedio ± desvío estándar). 
  Unidad Guano IA I 
pH upH 7,6 ± 0,4 8,3 ± 0,0 7,2 ± 0,0 
DQOt g/kg o g/L 243,3 ± 6,7 18,1 ± 1,1 65,5 ± 1,7 
ST mg/g 217,7 ±  2,4 21,0 ± 0,3 50, 6 ± 0,5 
SV mg/g 163,1 ± 1,6 9,5 ± 0,3 48,6 ± 0,4 
SST  g/L  nd 15,3 ± 0,9 62,0 ± 1,5 
SSV g/L  nd 7,9 ± 0,6 49,5 ± 1,3 
NTK g/kg 15,4 ± 0,6 2,3 ± 0,0 5,8 ± 0,1 
N-NH3 g/kg o g/L 9,1 ± 0,6   2,1 ± 0,1 0,6 ± 0,0 
Referencias. nd= no determinado; IA= inoculo adaptado; I= inóculo sin adaptación. 
 
En cuanto a los inóculos, el inóculo I presentó una mayor concentración de materia 
orgánica (DQO y SV) y de NTK en comparación con el inóculo IA. En cuanto al 
nitrógeno amoniacal (N-NH3), el IA presentó una mayor concentración de este 
compuesto, representando un 91,3% del NTK. Contrariamente, en el I sólo un 10,3% del 
NTK está solubilizado como amoniacal. 
 
5.4.2. Producción de biogás y metano 
En la Figura 3 se muestra la producción acumulada y la velocidad de producción de CH4 
para las diferentes relaciones S/I en los inóculos IA e I durante todo el período ensayado. 
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Figura 3. Evolución del volumen y la velocidad de producción de CH4 en el tiempo para los inóculos IA e 
I, en los sistemas con diferentes relaciones de S/I. a) Producción acumulada de CH4 en IA; b) Producción 
acumulada de CH4 en I; c) velocidad de producción de CH4 en IA; d) velocidad de producción de CH4 en 
I.  
 
Para el sistema IA (Figura 3 a) se observó una tendencia hacia una mayor producción de 
metano cuanto mayor fue la relación S/I. Con excepción de S/I= 4, la fase exponencial 
comenzó entre los 7-10 días del ensayo para 0,4, 1 y 2 de S/I y la fase estacionaria 
comenzó a los 16, 18 y 23 días para 0,4, 1 y 2 de S/I, respectivamente. Más del 75% del 
volumen total de metano fue producido al iniciar la fase estacionaria para estas relaciones 
S/I, mostrando una rápida degradación de la materia orgánica en un tiempo relativamente 
corto (< 23 días). Estos resultados son similares a los obtenidos por Kafle and Chen 
(2016) quienes encontraron que para una relación de S/I= 0,5, el 80% del guano fue 
degradado a los 13 días del ensayo de PBM, utilizándose como inóculo un lodo de un 
digestor de estiércol vacuno. En relación a las velocidades de producción (Figura 3 c), los 
picos máximos fueron observados los primeros días del ensayo (7-10 días), alcanzando 
valores de 20 mL/d, 24 mL/d y 59 mL/d para 0,4, 1 y 2 de S/I, respectivamente. Cuanto 
mayor fue la concentración de sustrato agregada, mayor fue la velocidad de producción 
máxima. Luego del pico máximo alcanzado, la velocidad de producción comenzó a 
decaer en el tiempo, hasta alcanzar un valor menor a 1 mL/d para todas las relaciones, 
exceptuando la relación S/I= 4. 
En cuanto al sistema con una S/I= 4, se observó un estado de retardo (fase lag) extenso, 
donde hubo muy baja producción durante los primeros días del ensayo. La prolongada 
fase lag podría deberse a una inhibición en el sistema a esa concentración de sustrato, la 
cual se revierte a partir del día 20 comenzando a incrementarse la producción. Debido a 
este retardo, recién a los 44 días del ensayo se inició la fase estacionaria, lográndose más 
del 75% del volumen total de metano producido mientras que para el resto de las 
relaciones ese mismo porcentaje fue alcanzado en un tiempo mucho menor (< 23 días).  
La inhibición por el NAL, ha sido reportada como una inhibición en el tiempo reversible, 
donde luego de la aclimatación del inóculo al medio, el sistema logra reponerse y continúa 
produciendo metano (González-Fernández and García-Encina, 2009; Rozzi and Remigi, 
2004). 
En cuanto a la velocidad de producción en S/I= 4, se observaron dos picos máximos a los 
2 d y 25 d, con valores de 29 mL/d y 71 mL/d, respectivamente (Figura 3 c), siendo el 
segundo mucho mayor. La máxima velocidad lograda (71 mL/d) a los 25 d, reflejó el 
período donde se revierte la inhibición y la producción acumulada de metano comienza a 
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incrementarse. En concordancia con otros investigadores (Hashimoto, 1989; Raposo et 
al., 2006), una excesiva cantidad de sustrato (y la más baja relación I/S) podría causar 
toxicidad a los microorganismos. Si bien, el comportamiento en este caso fue una 
inhibición reversible, el uso de grandes cantidades de sustrato guano para este inóculo, 
mostró largos períodos de incubación para alcanzar la fase estacionaria y su máxima 
producción de metano. Otra observación que puede extraerse de las Figuras 3 a y c para 
la mayor relación de S/I, es que hubo una gran variabilidad entre las réplicas, 
principalmente cuando las velocidades de producción de metano fueron máximas. Los 
desvíos altos encontrados están relacionados con la disparidad de la reactivación de la 
biomasa en cada réplica del reactor S/I= 4, que revierte la inhibición a tiempos diferentes. 
Para el sistema I (Figura 3 b), con la misma tendencia que el sistema IA, se observó que 
cuanto mayor es la cantidad de sustrato agregada mayor es la producción acumulada de 
metano. A diferencia del sistema IA, la fase exponencial comienza desde el primer día 
del ensayo para todas las relaciones y la fase estacionaria comienza a los 10, 10, 23 y 44 
días del ensayo para 0,4, 1, 2 y 4 de S/I, respectivamente. Por otro lado, más del 75% del 
volumen total de metano fue producido a los 30 d, 13 d, 13 d y 44 d para las relaciones 
de S/I= 0,4, 1, 2 y 4.  
En relación a las velocidades de producción (Figura 3 d), la velocidad máxima fue 
alcanzada el primer día del ensayo para todos los casos, con valores de 79 mL/d, 123 
mL/d, 154 mL/d y 101 mL/d para 0,4, 1, 2 y 4 de S/I respectivamente. A excepción de la 
relación S/I= 4, cuanto mayor es la concentración de sustrato agregada, mayor es la 
velocidad de producción máxima. Luego de alcanzada la velocidad máxima, ésta 
comenzó a decaer en el tiempo hasta alcanzar un valor menor a 1 mL/d al final el ensayo. 
En cuanto a la relación S/I= 4, se observó un decaimiento en la velocidad de producción, 
comparado con la relación anterior S/I= 2. Esto podría estar indicando una pérdida de la 
capacidad del inóculo en degradar el sustrato. Por otro lado, comparado con el sistema 
IA, el inóculo I, el cual no tuvo una aclimatación previa al sustrato, no mostró inhibición 
del proceso ni fase lag extensa para esta relación, como así tampoco altos desvíos entre 
las réplicas  
Con respecto a los blancos, la producción acumulada fue de 24 ± 1 mL y 136 ± 3 mL de 
CH4 para el inóculo IA e I, respectivamente al final del ensayo. Es notoria la diferencia 
de los volúmenes generados por ambos inóculos. A partir de los 11 días la generación de 
metano fue despreciable para el inóculo IA. Sin embargo, el inoculo I generó un volumen 
de metano considerable hasta el final del ensayo. Esto podría deberse a una activación de 
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las bacterias por las nuevas condiciones ambientales generadas en este ensayo, que 
favorecen la degradación de la materia orgánica que pudiera estar remanente en el 
inóculo.  
En ambos sistemas IA e I, se encontró la misma tendencia, incrementándose el volumen 
de metano producido cuanto mayor fue la masa de sustrato agregada (mayor S/I). Yoon 
et al. (2014), reportó resultados similares, donde al incrementar la masa de sustrato 
(residuos de matadero de cerdo) se incrementó la producción de metano.  
En cuanto a la velocidad de producción de metano los sistemas IA e I, muestran 
diferencias cinéticas, donde el inóculo I responde más rápidamente transformando la 
materia orgánica en metano que el inóculo IA. Sin embargo, se requieren mayores 
estudios cinéticos para cuantificar estas diferencias. Por otro lado, las diferencias 
encontradas en las velocidades de producción de metano podrían estar asociadas a que 
estos inóculos presentan diferentes actividades (medidas como actividad metanogénica 
específica), siendo el inóculo I el de mayor actividad (0,13 gDQO/gSSV.d Vs 0,05 
gDQO/gSSV.d).  
En la Figura 4 a, se muestran los % de CH4 y CO2 al final del ensayo para los sistemas IA 
e I, considerando a estos compuestos como únicos gases constituyentes del biogás. 
 
 Figura 4. Composición del biogás y PBM al final del ensayo para los dos sistemas IA e I y en todas las 
relaciones S/I evaluadas. a) Porcentaje de CH4 y CO2; b) Potencial Bioquímico Metanogénico (PBM).  
 
Haciendo un análisis integral, el % de CH4 fue superior al 60% y el % de CO2 fue inferior 
al 40% en ambos inóculos. Los % de CH4 y de CO2 se encontraron dentro de los valores 
reportados por otros autores (Al Seadi et al., 2013; Guebitz et al., 2015; Khanal, 2008), 
mostrando un buen desarrollo del proceso por las metanogénicas en todos los casos 
evaluados. 
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Para el sistema IA, el % de CH4 con S/I= 0,4 fue significativamente superior a las 
relaciones S/I= 2 y S/I= 4 (p< 0,05) y no mostró diferencias significativas con respecto a 
S/I= 1 (p> 0,05). En cuanto al % de CO2, el sistema con S/I= 0,4 fue significativamente 
inferior a las relaciones S/I= 2 y S/I= 4 (p< 0,05) y no mostró diferencias significativas 
con S/I= 1 (p> 0,05). Por lo tanto, el mayor porcentaje de CH4 y el menor porcentaje de 
CO2 fue obtenido con las relaciones 0,4 y 1 de S/I en el sistema IA.  
En el sistema I, el comportamiento fue similar que en el sistema IA, donde el % de CH4 
en la relación con S/I= 0,4 fue significativamente superior con respecto a las relaciones 
S/I= 2 y S/I= 4 (p< 0,05) y el % de CO2 fue significativamente inferior con respecto 
también a estas dos relaciones (p< 0,05). Por lo tanto, el mayor porcentaje de CH4 y el 
menor porcentaje de CO2 fue obtenido con las relaciones 0,4 y 1 de S/I en el sistema I.  
La comparación entre IA e I, mostró que no hay diferencias significativas en el % de CH4 
y del % de CO2 para todas las relaciones evaluadas (p> 0,05). 
En la Figura 4 b se muestra el rendimiento de metano (R) para las diferentes relaciones 
evaluadas y en ambos sistemas (IA e I). En el sistema IA, el R fue 357,9 ± 20,1 
mLCH4/gSV, 287,4 ± 2,1 mLCH4/gSV, 302,6 ± 15,1 mLCH4/gSV y 228,5 ± 22,5 
mLCH4/gSV para las relaciones S/I de 0,4, 1, 2 y 4, respectivamente. El PBM, que 
representa el valor máximo de rendimiento de metano alcanzado, se obtuvo con la menor 
relación S/I de 0,4, siendo significativamente superior con respecto al resto de las 
relaciones (p< 0,05). Por otro lado, se observó una tendencia marcada hacia la 
disminución del R al incrementarse la masa de sustrato agregada. Sin embargo, no hubo 
diferencias significativas en el R entre las relaciones S/I= 1 y S/I= 2 (p> 0,05). Las masas 
agregadas de guano para ambas relaciones (1,5 gSV para S/I= 1 y 3,2 gSV para S/I= 2, 
ver Tabla 2) fueron degradadas por el inóculo IA con el mismo potencial de metanización. 
En cuanto al sistema I, los valores de R fueron 464,4 ± 7,4 mLCH4/gSV, 334,5 ± 24,7 
mLCH4/g SV, 290,1 ± 16,5 mLCH4/gSV y 262,6 ± 24,7 mLCH4/gSV para las relaciones 
S/I de 0,4, 1, 2 y 4, respectivamente. El PBM fue logrado con la menor relación S/I= 0,4, 
siendo significativamente superior con respecto al resto de las relaciones evaluadas (p< 
0,05). Se observó una tendencia hacia la disminución del R al incrementar la masa de 
sustrato. Sin embargo, estas diferencias no son significativas para las relaciones S/I= 1 y 
S/I= 2 y para las relaciones S/I= 2 y S/I= 4 (p> 0,05). 
La comparación entre los sistemas IA e I, mostró que ambos inóculos alcanzaron el PBM 
cuando la relación S/I fue de 0,4, con valores de 464 mLCH4/gSV y 358 mLCH4/gSV 
para I e IA, respectivamente. La utilización de un inóculo aclimatado generó un 30% 
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menos de PBM que un inóculo sin aclimatación y con mayor AME. Asimismo, los R 
fueron significativamente superiores en I, para las menores relaciones evaluadas, con S/I= 
0,4 y S/I= 1 (p< 0,05). Pero para las mayores relaciones evaluadas, con S/I= 2 y S/I= 4, 
los R obtenidos fueron similares, sin diferencias significativas entre ambos sistemas (p> 
0,05). Ambos inóculos, IA e I, tienen el mismo potencial metanogénico del guano para 
las mayores masas de guano agregadas al sistema (3,2 gSV para S/I= 2 y 7,5 gSV para 
S/I= 4). 
El mayor valor de PBM y de R alcanzado en el sistema I para las relaciones S/I= 0,4 y 
S/I= 1 podría deberse a una mayor actividad metanogénica específica con respecto al 
inóculo IA. Neves et al. (2004) llevaron a cabo un estudio de PBM con residuos de 
comedor utilizando un inóculo suspendido y granular y encontraron que el granular tuvo 
mejor rendimiento de metano para las relaciones de 1, 1,35 y 2,3 gSV/gSV de S/I. Esto 
fue asociado a la actividad del lodo, sugiriendo que hay mayor cantidad de bacterias 
activas dentro de la estructura del lodo granular. La proximidad entre los diferentes 
grupos de bacterias, debido a la arquitectura y la distribución espacial que existe en el 
lodo granular favorece la actividad metabólica y el flujo de los productos y metabolitos 
intermediarios (Neves et al., 2004). 
Según Angelidaki and Sanders (2004), un sustrato rico en proteínas, como lo es el guano 
de aves ponedoras, tiene un rendimiento teórico de metano de 0,496 LCH4/gSV. El PBM 
del guano obtenido en este trabajo para los inóculos IA e I se encontró relativamente 
cercano a este valor de referencia. 
La Figura 5 muestra el índice de biodegradabilidad (IB) en los inóculos IA e I, y para las 
diferentes relaciones S/I.  
 
Figura 5. Índice de biodegradabilidad (IB) para las diferentes relaciones (S/I) en los sistemas IA e I.  
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En el sistema IA, el IB fue de 63, 56, 57 y 43% (con desvíos estándares menores al 4%) 
para las relaciones S/I de 0,4, 1, 2 y 4, respectivamente, donde sólo la máxima relación 
de S/I= 4, fue significativamente inferior al resto de las relaciones (p< 0,05). Hubo una 
tendencia hacia un mayor IB con la menor relación S/I, en concordancia con el máximo 
R alcanzado (PBM). Sin embargo, este valor de IB no fue significativamente superior con 
respecto al resto de las relaciones de S/I= 1 y 2 (p> 0,05). 
En el sistema I, los valores de IB fueron 82 ± 1%, 65 ± 5%, 54 ± 3% y 49 ± 5% para las 
relaciones S/I de 0,4, 1, 2 y 4, respectivamente, siendo el IB de la relación S/I= 0,4 
significativamente superior al resto de las relaciones evaluadas (p< 0,05). Por otro lado, 
no se encontraron diferencias significativas en los valores de IB (p> 0,05) entre las 
relaciones más altas evaluadas (2 y 4). Por lo tanto, el inóculo I, respondió con el mismo 
potencial metanogénico y con el mismo IB ante el agregado de mayor masa de guano (3,2 
gSV para S/I= 2 y 7,5 gSV para S/I= 4).  
La comparación entre ambos sistemas IA e I, mostró que el IB fue significativamente 
superior en I (p< 0,05) con las menores relaciones evaluadas (0,4 y 1 de S/I). Sin embargo, 
con las relaciones más altas (2 y 4 de S/I), ambos inóculos alcanzaron el mismo IB. Esto 
podría deberse a que el inóculo I disminuye su actividad cuando la carga orgánica es 
elevada, reduciendo así su capacidad de degradación y biodegradabilidad por el sustrato 
guano.  
En relación a los resultados aquí mostrados sobre la producción de metano para ambos 
sistemas IA e I, se observó una mejor respuesta con el inoculo I bajo la misma relación 
S/I, con una mayor producción acumulada de metano y máximas velocidades de 
producción. En cuanto al R, el PBM y al IB, hay una marcada diferencia en el inóculo I, 
para las relaciones S/I más bajas utilizadas, sin embargo, cuando las concentraciones de 
sustrato son mayores, estas diferencias no son significativas, mostrando que ambos 
inóculos tienen la misma respuesta de potencial metanogénico y biodegradabilidad del 
sustrato. 
Estas diferencias encontradas entre ambos inóculos en las relaciones S/I más bajas, 
podrían estar asociadas a la mayor actividad metanogénica especifica (AME) encontrada 
en el inóculo I (0,13 gDQO/gSSV Vs 0,05 gDQO/gSSV). Si bien en ambos sistemas la 
concentración de inóculo fue la misma (5 gSSV/L), el inóculo I tuvo en esa concentración 
bacterias más activas que el inóculo IA. En un ensayo de PBM, donde se busca la máxima 
producción de metano por masa de sustrato, la actividad del inóculo podría ser una 
variable que impacta fuertemente en el resultado, y de mayor importancia que la 
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aclimatación o adaptación al sustrato. Similares resultados fueron encontrados por Li et 
al. (2013), donde el inóculo de una planta de tratamiento de aguas residuales tuvo mejor 
rendimiento de metano y biodegradabilidad del estiércol avícola que un inóculo de un 
reactor anaeróbico para el tratamiento de este mismo sustrato. También, Elbeshbishy et 
al. (2012) evaluaron la influencia del uso de dos inóculos de distintos orígenes en la 
degradación anaeróbica de residuos orgánicos domiciliarios. En concordancia con los 
resultados de este trabajo, estos autores encontraron que el inóculo de una planta de 
tratamiento de aguas residuales fue superior al inóculo de un reactor anaeróbico para el 
tratamiento de residuos orgánicos domiciliarios. Neves et al. (2004) estudió la influencia 
de la actividad de dos inóculos sobre la degradación anaeróbica de residuos orgánicos 
domiciliarios bajo diferentes relaciones I/S. Los resultados demostraron que el inóculo 
granular de una cervecería, con una AME de 0,35 LCH4/gSSV.d, evitó la acidificación 
durante la degradación anaeróbica de este residuo, en un rango de relaciones de S/I= 0,5-
2,3 gSV/gSV. Sin embargo, cuando se utilizó un inóculo suspendido con menor actividad 
(0,046 LCH4/gSSV.d) se observó una menor velocidad de producción y 
biodegradabilidad bajo esas mismas relaciones, y una acidificación del sistema a 2,3 
gSV/gSV. Sus resultados concluyen recomendando el uso de un inóculo granular en un 
ensayo de PBM debido a que maximiza la biodegradación de sustratos complejos como 
los residuos orgánicos domiciliarios.  
Un estudio más reciente, realizado por De Vrieze et al. (2015), en concordancia con 
Neves, también sugiere el uso de lodos granulares en los ensayos de PBM, debido a que 
tienen mayor abundancia metanogénica y capacidad buffer comparados con otros 
inóculos. 
Por otro lado, un estudio realizado por Koch et al. (2017), reveló que la naturaleza del 
inóculo no es una variable que influye en el PBM, pero la adaptación del inóculo al 
sustrato puede influir en la velocidad de producción de metano, donde los inóculos 
aclimatados al sustrato son favorables para degradar más rápidamente el sustrato, 
acortando los tiempos del ensayo. Sin embargo, estos autores no ponen en juego la 
influencia de las actividades metanogénicas específicas (AME) que pudieran tener cada 
uno de los inóculos evaluados. La discrepancia encontrada entre los resultados de Koch 
y este trabajo, refuerza la idea de que la actividad de los inóculos influye fuertemente en 
los ensayos de PBM, tanto en las velocidades de producción como en el rendimiento de 
metano. 
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En consideración de que la actividad del inóculo es un parámetro importante para un 
ensayo de PBM, Angelidaki and Sanders (2004) proponen que el volumen de inóculo a 
utilizar en este ensayo, debe ser calculado no solo a través del contenido de SSV, sino 
también considerando la actividad del inóculo y la constante cinética de hidrólisis. 
Por otro lado, y en relación al uso de inóculos dispersos en un ensayo de PBM (como lo 
es el inóculo IA), debe considerarse que hay cierta incerteza en la determinación de los 
sólidos suspendidos volátiles para este tipo de muestras. En lodos provenientes de 
estiércoles digeridos, no puede distinguirse ni diferenciarse el contenido de biomasa 
microbiana con el contenido de materia orgánica particulada. Sin embargo, en un lodo 
granular, debido a su estructura y mayor densidad, la determinación de los SSV permite 
identificar el contenido neto de la biomasa microbiana (Angelidaki et al., 2009; Raposo 
et al., 2011). Consecuentemente, la concentración de biomasa en el inóculo IA (como 
gSSV) podría estar sobrestimada en este trabajo.  
 
5.4.3. Análisis químico de la fase líquida 
Alcalinidad, AGV e indicadores de estabilidad 
En la Tabla 4, se muestra los resultados obtenidos al inicio y al final del ensayo en los 
sistemas IA e I para las diferentes relaciones evaluadas. Los valores obtenidos al inicio y 
al final del ensayo fueron comparados estadísticamente para cada parámetro (AP, AT y 
AGV).  
Tabla 4. Alcalinidades y AGV (expresadas como mg/L) para las diferentes masas evaluadas en ambos 
sistemas (promedio ± desvío estándar). Letras distintas muestran diferencias significativas entre el inicio y 
el final, con p< 0,05.   
 Inicial Final 
S/I  AP AT AGV AP  AT AGV  
IA             
0,4 2100 ± 141a 2860 ± 85 a 505 ± 32 a 1400 ± 40b 1627 ± 46 b 104 ± 14 b 
1 2060 ± 85 a 3040 ± 57 a 806 ± 14 a 1520 ± 69 b 1800 ± 0 b 136 ± 14 b 
2 2300 ± 141 a 3960 ± 57 a 1404 ± 17 a 2240 ± 40 a 2693 ± 23 b 168 ± 24 b 
4 3160 ± 170 b 6440 ± 57 a 3400 ± 158 a 4893 ± 23 a 5920 ± 40 b 2210 ± 33 b 
Bco 2120 ± 170 a 3060 ± 85 a 324 ± 119 a 920 ± 113 b 1160 ± 57 b 84 ± 17 b 
I             
0,4 525 ± 35 b 625 ± 35 b 99 ± 38 a 1054 ± 24 a 1240 ± 7 a 108 ± 0 a 
1 825 ± 35 b 975 ± 35 b 150 ± 59 a 1200 ± 50 a 1433 ± 29 a 142 ± 34 a 
2 825 ± 35 b 1550 ± 71 b 1236 ± 25 a 1787 ± 23 a 2213 ± 23 a 1780 ± 41 a 
4 1025 ± 247 b 2850 ± 495 b 3120 ± 738 a 3800 ± 0 a 4450 ± 71 a 447 ± 81 b 
Bco 150 ± 0 b 200 ± 0 a 27 ± 4 a 540 ± 28 a 640 ± 0 a 430 ± 10 a 
Referencias. AT= alcalinidad Total; AP= alcalinidad parcial; AGV= ácidos grasos volátiles; Bco= blanco; 
IA= inóculo adaptado; I= inóculo sin adaptación.  
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En el sistema IA, se observó una reducción de la AT y los AGV al final del proceso para 
todas relaciones evaluadas, mostrando estadísticamente diferencias significativas entre el 
inicio y el final del ensayo (p< 0,05). Esto significa que los carbonatos y los AGV fueron 
consumidos durante el proceso degradativo. Con respecto a la AP, hubo una significativa 
reducción de este parámetro para las relaciones de S/I= 0,4 y S/I= 1 (p< 0,05), y un 
significativo incremento para la relación S/I= 4 (p< 0,05) al final del proceso. El 
incremento en la AP para la mayor relación, podría estar asociado a la inhibición 
reversible observada en la curva de rendimiento de metano, donde el sistema respondió 
generando buffers bicarbonatos para equilibrar y compensar la alta concentración de 
AGV. Por otro lado, el sistema IA presentó inicialmente concentraciones altas de AT, AP 
y AGV. Probablemente, esto favoreció la estabilidad del proceso, donde los buffers 
generados durante el proceso degradativo y los buffers propios de la biomasa fueron 
consumidos durante el proceso, para compensar la alta concentración de los AGV 
iniciales. 
En el sistema I, se observó un incremento significativo de la AP y AT al final del proceso 
para todas las relaciones evaluadas (p< 0,05). En comparación con el sistema IA, se 
observó una respuesta diferente, donde los carbonatos y bicarbonatos se incrementaron al 
final de proceso. En particular, hubo un gran incremento para la mayor relación utilizada 
(S/I= 4), generándose un 73% más de bicarbonatos (AP) en relación a la concentración 
inicial del ensayo. La degradación de proteínas del estiércol, conduce a un incremento del 
nitrógeno amoniacal y consecuentemente al incremento de la alcalinidad por bicarbonato 
(Herrmann et al., 2011; Kafle and Chen, 2016; Raposo et al., 2006). Con respecto a los 
AGV, no se observaron diferencias significativas en las menores relaciones de S/I (p> 
0,05) pero sí hubo un incremento significativo para la relación S/I= 2 y una reducción 
significativa de este parámetro para la relación S/I= 4 al final del ensayo (p< 0,05). El 
incremento de los AGV al final del proceso encontrado en S/I= 2 podría estar indicando 
cierta inestabilidad en el sistema, donde los carbonatos y bicarbonatos no fueron 
suficientes para consumir y amortiguar las concentraciones de AGV en el sistema. En 
cuanto a la relación S/I= 4, donde se observó un gran incremento de la AP y una 
significativa reducción de los AGV, mostró un desarrollo del proceso en condiciones 
estables. Kafle y Chen (2016) y Raposo et al. (2006), encontraron resultados similares en 
su trabajo, donde la alcalinidad total se incrementó significativamente al final del ensayo 
de PBM, atribuyendo este efecto al aporte del nitrógeno amoniacal sobre la alcalinidad 
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cuando el sustrato es rico en proteínas y también encontraron una reducción de los AGV 
al final del proceso. 
Para evaluar la estabilidad en cada sistema, se utilizó el indicador alfa, que relaciona 
ambas alcalinidades (AP/AT) y la relación AGV/AT para cada sistema IA e I (Figura 6). 
Cuando los valores de alfa se encuentran comprendidos entre 0,6-0,9 y la relación 
AGV/AT es menor a 0,3-0,4 indican condiciones de estabilidad en el sistema anaeróbico 
(marcados como línea punteada negra en la Figura).  
 
 
Figura 6. Indicadores alfa y AGV/AT al inicio y al final del ensayo para las diferentes relaciones en ambos 
sistemas IA e I. 
 
En el sistema IA se observó que, a excepción de la relación S/I= 4, todas las relaciones 
mostraron un valor alfa por encima de los valores de referencia al inicio y al final del 
ensayo, indicando que el proceso degradativo anaeróbico ocurrió en condiciones estables 
en cada sistema (Figura 6 a). La relación más alta, con S/I= 4, mostró estar en condiciones 
críticas al inicio del ensayo (valor alfa< 0,6 y valor AGV/AT> 0,4). Sin embargo, al 
finalizar el proceso el sistema lograría reponerse, con un valor alfa> 0,8, pero un valor de 
AGV/AT= 0,4, mostrando cierta incertidumbre en cuanto a la estabilidad del proceso. 
Sumado al análisis de la fase gaseosa, esto podría estar indicando que, si bien hubo una 
inhibición reversible, donde las bacterias respondieron reactivándose, generando metano 
y compuestos buffer para equilibrar el sistema, la relación S/I= 4 no sería recomendable 
ya que generó cierta inestabilidad en el proceso degradativo anaeróbico. 
En el sistema I, se observó que las mayores relaciones S/I= 2 y S/I= 4 arrancaron el ensayo 
en condiciones críticas de estabilidad, según los indicadores alfa y AGV/AT. Sin 
embargo, al final del ensayo, la relación S/I= 4, logró desarrollar el proceso anaeróbico 
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en condiciones estables., con valores de alfa> 0,8 y AGV/AT< 0,3. Asociando estos 
indicadores con los resultados observados de las alcalinidades y los AGV en S/I= 4, puede 
decirse que, si bien el sistema no arrancó en las mejores condiciones, respondió generando 
suficiente buffer (altas concentraciones de AP y AT) y consumiendo los AGV en forma 
estable y equilibrada, reflejado esto en los dos indicadores de estabilidad. Por el contrario, 
el sistema con la relación S/I= 2, que arrancó el ensayo en condiciones críticas, mostró 
valores AGV/AT muy superiores a los valores de referencia (AGV/AT> 0,8), 
evidenciando inestabilidad en el proceso anaeróbico. Evidentemente no hubo suficiente 
capacidad buffer para compensar la concentración de los AGV en esta relación. 
Materia orgánica 
En la Tabla 5 se muestran los porcentajes de remoción de materia orgánica calculados a 
través de los valores de DQOt, DQOs y los SV al inicio y al final del ensayo para cada 
sistema IA e I.  
 
Tabla 5. Remoción de la materia orgánica (promedio ± desvío estándar). Letras distintas 
implican diferencias significativas con p< 0,05 entre las diferentes relaciones S/I para cada 
sistema IA e I. 
S/I DQOt (%R) DQOs (%R) SV (%R) 
IA    
0,4 49,2 ± 3,9ab 79,7 ± 0,4 ab 42,8 ± 1,8 ab  
1 37,1 ± 5,7ab 79,7 ± 0,7 ab 52,5 ± 2,4 ab 
2 58,6 ± 3,2ab 83,4 ± 0,6 ab 50,8 ± 5,0 ab 
4 63.5 ± 0,7a 90,3 ± 0,6 a 65,4 ± 0,6 a 
Bco 7.1 ± 11,0b 60,2 ± 3,2 b 17,3 ± 9,2 b 
I    
0,4 52,8 ± 10,6a 85,5 ± 2,4a 39,9 ± 3,2a 
1 55,9 ± 1,8a 93,3 ± 1,9a 48,9 ± 2,6a 
2 46,0 ± 3,0a  87,3 ± 1,8a 50,3 ± 1,8a 
4 15,5 ± 3,0b 89,0 ± 0,8a 51,4 ± 2,9a 
Bco 29,0 ± 10,8a 70,7 ± 6,6a 26,3 ± 2,6a 
Referencias. R= remoción; IA= inóculo adaptado; I= inóculo sin adaptación; Bco= blanco 
 
En el sistema IA, pudo observarse una reducción de la DQO total y de los SV entre el 37-
64% (promedio= 52%) y entre el 43-65% (promedio= 53%), respectivamente. Se 
considera una conversión típica de SV entre el 40-50% para estiércol vacuno y entre un 
55-65% para estiércol de cerdo (Angelidaki et al., 2011). Los valores aquí encontrados se 
encuentran dentro de este rango reportado para estiércoles. Asimismo, la DQOs tuvo un 
alto porcentaje de remoción (80-90%) para todas las relaciones evaluadas. El análisis 
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estadístico mostró que no hubo diferencias significativas de remoción de SV, DQOt y 
DQOs para todas las relaciones evaluadas (p> 0,05).  
En el sistema I, hubo una remoción de los SV entre el 40-51% (promedio= 48%) para 
todas las relaciones evaluadas, no encontrándose diferencias significativas entre las 
relaciones evaluadas. La remoción de la DQOt se encontró entre el 46-56% (promedio= 
52%), sin diferencias significativas para las relaciones S/I de 0,4, 1 y 2 (p> 0,05). El valor 
de remoción de la DQOt en S/I= 4 fue significativamente más bajo que el resto de las 
relaciones evaluadas, con solo un 16% de remoción. El % de reducción de la DQOs se 
encontró entre 85-93% para las diferentes relaciones, no encontrándose diferencias 
significativas. Con respecto a la muestra blanco, se observaron valores altos de remoción 
para estas tres variables analizadas. Esto evidencia la presencia de materia orgánica 
remanente en el inóculo que es degradada bajo las nuevas condiciones ambientales 
generadas por el ensayo, en concordancia con el apreciable volumen de metano producido 
durante el ensayo. 
Los sistemas IA e I fueron comparados estadísticamente para los parámetros DQOt, DQOs 
y SV (resultados no mostrados en la tabla) para cada relación de S/I. Los resultados 
mostraron que no hubo diferencias significativas entre cada relación S/I evaluada para 
estas variables(p> 0,05), mostrando que se comportan de forma similar degradando la 
materia orgánica bajo una misma relación S/I.  
Por otro lado, vale destacar que las técnicas de DQO total y SV presentaron altos desvíos 
estándares. Técnicamente resulta difícil tomar una muestra representativa en los lodos, 
principalmente en lodos granulares, debido a su estructura, a su rápida sedimentación y a 
sus características de heterogeneidad. Por ello, sería recomendable utilizar la DQO 
soluble como parámetro de medición de la remoción de la materia orgánica. 
Compuestos nitrogenados 
En la Tabla 6 se muestran los resultados obtenidos de NTK, N-NH3 (NAT) y pH para las 
diferentes relaciones evaluadas en cada sistema IA e I, al inicio y al final del ensayo. 
En el sistema IA, se observó una marcada tendencia hacia la reducción de los valores de 
NTK para todas las relaciones y una tendencia hacia la reducción del NAT en las 
relaciones S/I de 0,4, 1 y 2. Sin embargo, en el sistema con la relación más alta (S/I= 4) 
se observó un incremento significativo (p< 0,05) de esta variable NAT al final del ensayo. 
Esta respuesta diferente, está en concordancia con el mayor valor de pH observado al 
final del proceso, el cual favorece la formación del nitrógeno amoniacal acuoso y con el 
incremento de la alcalinidad parcial (Tabla 4). 
 138 
 
En el sistema I, se observó que los valores de NTK son similares al inicio y final del 
ensayo, con el mismo orden de magnitud, sin diferencias significativas (p> 0,05). En 
cuanto al NAT, se observó una tendencia hacia una mayor concentración de este 
compuesto en todas las relaciones evaluadas, en particular para la mayor relación S/I=4. 
Sin embargo, estas diferencias no son estadísticamente significativas. 
La comparación entre ambos sistemas mostró que, en principio, las concentraciones 
iniciales de los compuestos nitrogenados como NTK y NAT en el inóculo IA son 
significativamente mayores al inóculo I para todas las relaciones evaluadas (p< 0,05). 
Esto es debido a que el inóculo IA se alimentó con guano de aves ponedoras, compuesto 
por altas concentraciones de N, y que como producto de su degradación se libera NAT al 
medio. Así esta biomasa está pre-aclimatada a concentraciones más altas de nitrógeno 
que la biomasa granular I.  
 
Tabla 6. Compuestos nitrogenados (NTK y NAT expresados como mg/L) y pH para las diferentes 
relaciones S/I en cada sistema IA e I al inicio y al final del ensayo (promedio ± desvío estándar). Letras 
distintas implican diferencias significativas con p< 0,05 entre el inicio y final para cada relación S/I en 
cada sistema. 
 Inicial Final 
S/I NTK NAT  pH NTK  NAT  pH 
IA       
0,4 1257 ± 52a 734 ± 34a 7,0 ± 0,0 975 ± 64a 702 ± 47a 7,1 ± 0,0 
1 1480 ± 4a 843 ± 138a 7,0 ± 0,1 1094 ± 17a 811 ± 14a 7,1 ± 0,0 
2 1843 ± 181a 1445 ± 278a 7,0 ± 0,1 1508 ± 13a 1116 ± 14a 7,2 ± 0,1 
4 3010 ± 76a 1738 ± 121a 7,0 ± 0,0 1720 ± 805a 2152 ± 50b 7,6 ± 0,1 
Bco 965 ± 55a 585 ± 8a 7,0 ± 0,0 775 ± 7a 506 ± 66a 7,3 ± 0,0 
I       
0,4 894 ± 49a 354 ± 4a 7,0 ± 0,0 849 ± 73a 527 ± 7a 6,8 ± 0,0 
1 1085 ± 129a 422 ± 48a 7,0 ± 0,1 1035 ± 193a 607 ± 23a 6,9 ± 0,1 
2 1463 ± 31a 715 ± 28a 7,0 ± 0,1 697 ± 95a 856 ± 48a 7,2 ± 0,1 
4 2469 ± 259a 1213 ± 7a 7,0 ± 0,0 2515 ± 47a 1780 ± 37a 7,3 ± 0,1 
Bco 643 ± 142a 217 ± 30a 7,0 ± 0,0 329 ± 20a 310 ± 11a 7,0 ± 0,1 
Referencias. IA= inóculo adaptado; I= inóculo sin adaptación; Bco= blanco 
 
Para estudiar la evolución del NAT en el tiempo, se tomaron muestras del líquido a 
diferentes tiempos. A partir del NAT, se calculó el nitrógeno amoniacal libre (NAL) que 
es el compuesto tóxico para las bacterias metanogénicas. Los resultados de NAT, NAL y 
pH en el tiempo son mostrados en la Figura 7. 
En el sistema IA, el NAT se mantuvo aproximadamente constante en el tiempo para todas 
las relaciones evaluadas, a excepción de la relación de S/I= 4, en la cual se incrementó a 
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lo largo del tiempo (Figura 7 a). En cuanto al NAL (Figura 7 b), se observó un importante 
incremento a los 7 d para la relación de S/I= 1 y el blanco, decayendo luego en el tiempo 
para alcanzar concentraciones de NAL< 20 mg/L. Este incremento de la concentración 
está asociado con el incremento del pH por encima de los 7,8. Las curvas de NAL en el 
tiempo fueron similares en las relaciones S/I= 0,4 y S/I= 2, mostrando un comportamiento 
similar en el tiempo. Ambas curvas, alcanzaron valores máximos a los 25 d, y luego la 
concentración comienza a decaer hasta alcanzar valores< 20 mg/L al final del ensayo. En 
cuanto a la máxima relación utilizada (S/I= 4), el comportamiento fue muy diferente: la 
concentración comenzó a incrementarse a partir de los 17 d hasta alcanzar valores 
cercanos a los 100 mg/L al final del ensayo. 
 
Figura 7. Compuestos nitrogenados NAT y NAL en los 5 muestreos realizados en el tiempo para IA e I y 
las diferentes relaciones S/I; Concentración de NAT en el tiempo para las diferentes relaciones S/I en el 
sistema IA (a) e I (c); Concentración de NAL y pH en el tiempo para las diferentes relaciones S/I en el 
sistema IA (b) e I (d). 
 
En el sistema I, el NAT (Figura 7 c) se mantuvo aproximadamente constante en el tiempo 
para todas las relaciones evaluadas, con excepción de la relación S/I= 4, donde hubo un 
incremento el día 10 para luego mantenerse aproximadamente constante (min. 1500 mg/L 
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y max. 1800 mg/L). Este incremento está asociado a la liberación de este compuesto al 
medio como producto de la degradación del sustrato guano por las bacterias anaeróbicas. 
En cuanto al NAL (Figura 7 d), se observaron valores máximos durante los 20 d y 35 d 
del ensayo para las relaciones S/I de 0,4, 1 y 2 y el blanco, decayendo luego la 
concentración en el tiempo, para alcanzar valores< 10 mg/L. En la relación de S/I= 4 se 
observó un incremento importante de la concentración a los 10 d del ensayo, en 
concordancia con el incremento de la concentración de NAT. Luego se mantiene 
aproximadamente constante (min. 92 mg/L y max. 111 mg/L), para decaer a partir de los 
42 d, alcanzando valores cercanos a los 40 mg/L al final del ensayo. En relación al pH, 
se observa el mismo comportamiento que las curvas de NAL, mostrando la dependencia 
con esta variable. 
La comparación entre ambos sistemas, mostró que hubo una tendencia similar en las 
curvas de NAT en el tiempo, donde la concentración dependerá de la concentración del 
sustrato y de los valores iniciales en cada relación S/I, manteniéndose aproximadamente 
constantes en el tiempo. En cuanto al NAL, hay una tendencia hacia mayores 
concentraciones en los primeros días del ensayo en ambos sistemas, alcanzando valores 
máximos hasta los 25 d para IA y hasta los 35 d para I en todas las relaciones evaluadas, 
con excepción de S/I= 4. En el sistema con la máxima relación utilizada, la respuesta en 
cuanto al NAL fue marcadamente diferente en ambos sistemas. A pesar de haber 
alcanzado en ambos sistemas valores cercanos a 100 mg/L, solo en el sistema I la 
concentración disminuye hasta valores muy inferiores (< 40mg/L). Parecería ser que el 
inóculo I, a diferencia del inóculo IA, respondió eliminando esa concentración alta del 
medio. 
 
5.5. Resumen y Conclusiones 
 
La evaluación de la influencia de las diferentes relaciones S/I sobre el proceso degradativo 
anaeróbico del guano de aves ponedoras mostró las siguientes resultados y conclusiones: 
En el sistema IA 
1- La relación S/I= 0,4 respondió teniendo el máximo rendimiento de metano, es 
decir el PBM, con una buena calidad de biogás (con 65% de CH4 y 35% de CO2 
aproximadamente) y alto % de biodegradabilidad, con presencia de bicarbonatos 
y carbonatos y bajos valores de AGV que mantienen condiciones estables en el 
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sistema, con compuestos nitrogenados altos pero que se mantienen 
aproximadamente constantes, y con valores bajos de NAL. El análisis de todas 
estas variables evidencia que esta relación fue la más eficiente en la degradación 
del guano de aves ponedoras.  
2- Las relaciones de S/I= 1 y 2 parecerían responder de forma similar, no 
encontrándose diferencias marcadas en cuanto al R, calidad de biogás y % de 
biodegradabilidad.  
3- La más alta relación evaluada, S/I= 4, mostró ser el sistema menos estable, con 
una inhibición de la producción de metano al principio y velocidades máximas 
recién a los 20 d del ensayo. Sin embargo, el sistema logra reponerse al final del 
proceso (presencia de bicarbonatos y carbonatos y bajas concentraciones de AGV, 
con indicadores de estabilidad dentro del rango de referencia), a pesar de haber 
alcanzado los mayores valores de NAL. Si bien no hubo cese de la producción de 
metano, se encontró el menor R, con menor calidad de biogás (59% de CH4 y 41% 
de CO2) con respecto al resto de los sistemas evaluados. Por otro lado, se observó 
una tendencia hacia mayores valores de NAT, NAL y pH, generando condiciones 
no adecuadas para las bacterias anaeróbicas. El análisis de todas estas variables 
evidencia que esta relación para el inóculo IA no sería la más adecuada para 
utilizar en un ensayo de PBM del guano de aves ponedoras. 
En el sistema I: 
1- En relación a la producción de metano, se observó que el sistema con la menor 
relación S/I= 0,4 respondió teniendo el máximo R (PBM), con una buena calidad 
de biogás (con 67% de CH4 y 33% de CO2 aproximadamente) y la mayor 
biodegradabilidad. En relación al análisis de las variables analizadas en el líquido, 
este sistema mostró una buena remoción de la materia orgánica, aportando 
alcalinidad al sistema como producto de la degradación del guano y manteniendo 
la concentración de AGV en un valor bajo, con los dos indicadores (alfa y 
AGV/AT) que muestran condiciones estables del sistema. En cuanto a los 
compuestos nitrogenados, las concentraciones fueron bajas y se mantuvieron 
aproximadamente estables.  
2- Las relaciones más altas, S/I= 2 y S/= 4 mostraron tener el mismo R y 
biodegradabilidad de sustrato, con valores bajos (260-290 mLCH4/gSV y 50% de 
IB). La relación S/I= 2, mostró una AGV/AT crítica, por lo que evidentemente la 
capacidad buffer no fue suficiente para compensar los AGV. En el sistema con la 
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máxima relación S/I, se observó condiciones estables al final del proceso. El 
análisis de estas variables evidencia que estas dos relaciones no serían 
recomendables para un ensayo de PBM para la degradación del guano de aves 
ponedoras.  
La evaluación de la influencia de dos inóculos de orígenes y actividades metanogénicas 
específicas diferentes sobre el proceso degradativo anaeróbico del guano de aves 
ponedoras, bajo una misma relación S/I, mostró los siguientes resultados y conclusiones:  
1- El PBM y el mayor IB fue logrado con la relación S/I= 0,4 en ambos sistemas, 
siendo estos valores superiores en el inóculo no aclimatado (I). Asimismo, el 
inóculo I presentó una mayor velocidad de producción, respondiendo más 
rápidamente en la degradación del guano y consecuentemente reduciendo los 
tiempos del ensayo de PBM. La actividad del inóculo tiene mayor influencia que 
la aclimatación al tipo de sustrato, obteniéndose un 30% menos de PBM 
utilizando un inóculo aclimatado (IA).  
2- Cuando las relaciones de S/I son más altas (S/I= 2 y 4) no hubo influencia del 
origen y actividad del inóculo, ya que ambos responden generando el mismo 
potencial metanogénico y biodegradabilidad del residuo.  
3- En relación a las variables fisicoquímicas, el inoculo I responde generando 
buffers, manteniendo valores bajos de AGV y con concentraciones de NTK, NAL 
y NAT bajas y menores a las encontradas en el inóculo IA.  
La implementación de esta metodología permitió calcular el PBM del guano de aves 
ponedoras, y evaluar la influencia del origen y la AME del inóculo en este tipo de 
ensayo. El TRH, una variable de diseño importante para la construcción de una planta 
de biogás, puede estimarse mediante este ensayo, sabiendo que el 75% del volumen 
total de metano producido fue generado durante los primeros 30 días. Asimismo, este 
ensayo permitió conocer el PBM utilizando un inóculo aclimatado, el cual podrá 
utilizarse para estimar el rendimiento máximo de metano en una planta de biogás que 
utiliza biomasa aclimatada al sustrato como una estrategia de optimización del 
proceso anaeróbico. Sin embargo, para un ensayo de PBM, se recomienda utilizar 
inóculos con alta actividad microbiana ya que maximizan el potencial metanogénico 
de un residuo. La influencia de las diferentes relaciones S/I es compleja, y en efecto, 
se recomienda aplicar más de dos relaciones S/I para asegurar un resultado confiable 
de PBM.  
 
 6. Ensayo de potencial bioquímico 
metanogénico: proceso de co-
digestión del guano 
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6.1. Introducción 
Una de las herramientas más utilizadas para superar la inhibición por amoníaco en la 
digestión anaeróbica es la co-digestión. Mediante el uso de esta herramienta, el guano de 
aves ponedoras puede ser mezclado con otros sustratos con contenido alto de carbono 
para incrementar principalmente la relación C/N. Si bien la relación C/N no es un 
parámetro crucial para la digestión anaeróbica, sí lo son las concentraciones altas de 
nitrógeno. El ajuste de la relación C/N en la materia prima o sustrato de carga, permite 
regular las concentraciones de nitrógeno amoniacal en el proceso, debido a que disminuye 
los niveles de nitrógeno (Fuchs et al., 2018). Por otro lado, la co-digestión es una de las 
técnicas más fáciles de implementar, y una de las más efectivas en cuanto a su relación 
costo-beneficio que permite reducir la toxicidad por amoníaco (Chen et al., 2014; 
Rajagopal et al., 2013).  
Varios investigadores han evaluado diferentes co-sustratos con el guano de aves 
ponedoras en reactores batch y en semi-continuos. Se ha estudiado la co-digestión del 
guano con trigo, arroz y paja (Bayrakdar et al., 2017; Rahman et al., 2017), rastrojos de 
maíz (Li et al., 2013b), residuos orgánicos domiciliarios (Matheri et al., 2017), residuos 
de comida (Wang et al., 2014), lodos de aguas residuales (Borowski and Weatherley, 
2013), ensilaje de maíz (Sun et al., 2016), hierbas marinas y microalgas (C. Li et al., 2017; 
R. Li et al., 2017). Generalmente la elección del co-sustrato ha sido simplificada en la 
optimización de la relación C/N pero el efecto combinado de otros parámetros tales como 
macro y micronutrientes, pH, alcalinidades, inhibidores y compuestos tóxicos, la materia 
orgánica húmeda y seca, han sido escasamente estudiados (Fuchs et al., 2018; Mata-
Alvarez et al., 2014).  
Los co-sustratos preferentemente seleccionados para estiércoles son los residuos 
agroindustriales, seguido de los residuos sólidos domiciliarios (Mata-Alvarez et al., 
2014). Esto es debido principalmente a su alta disponibilidad, a que tienen grandes 
cantidades de materia orgánica fácilmente biodegradable y su alta relación C/N. Por otro 
lado, tiene baja capacidad buffer y dependiendo de su biodegradabilidad, pueden producir 
altas concentraciones de AGV durante el proceso degradativo. En contraste, los 
estiércoles y en particular el guano de aves ponedoras, se caracterizan por tener baja 
relación C/N y alta capacidad buffer (Mata-Alvarez et al., 2011; Wang et al., 2012).  
Si bien los sustratos agroindustriales son los de mayor conveniencia, la necesidad de 
superar la problemática de la estacionalidad, conduce al estudio y la evaluación de otro 
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tipo de sustratos. Los residuos orgánicos domiciliarios o los residuos de frutas y verduras 
presentan una alta disponibilidad continua, representando además una gran problemática 
a nivel mundial por los grandes volúmenes generados y la inadecuada gestión y 
tratamiento.  
 
6.2. Objetivo 
En relación a lo expuesto, se planteó el objetivo específico 4 de esta tesis:  
 
4- Evaluar la co-digestión del guano de aves ponedoras utilizando residuos de frutas y 
verduras y estiércol vacuno como co-sustratos, a fin de mejorar el rendimiento de biogás 
y metano y reducir la presencia de potenciales inhibidores del proceso anaeróbico. 
 
6.3. Materiales y Métodos 
 
Diseño experimental y condiciones iniciales 
Se utilizaron los mismos reactores y se siguió el mismo procedimiento descripto 
anteriormente en el ensayo de potencial bioquímico metanogénico (PBM), sobre la 
influencia del origen del inóculo a diferentes concentraciones de sustrato guano.  
El inóculo utilizado en este ensayo fue recolectado de una planta de tratamiento de 
efluente de jarabe de maíz, de un reactor UASB mesofílico, con características granulares 
(Figura 1). Se determinó la AME del inóculo dando un valor de 0,18 gDQO/gSV.d. 
Luego, el inóculo fue caracterizado y conservado en heladera hasta su uso.  
 
 
Figura 1. Lodo proveniente de una planta de jarabe de maíz. Puede observarse sus características 
granulares.  
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Por falta de accesibilidad y de disponibilidad, no pudo utilizarse el mismo inóculo que en 
el ensayo anterior, el inóculo I, el cual había mostrado condiciones óptimas del desarrollo 
del proceso para la relación S/I= 0,4 (I= inóculo sin aclimatación al sustrato, proveniente 
de un reactor IC para el tratamiento de efluente cervecero). Sin embargo, se utilizó como 
referencia esta relación para el nuevo inóculo, debido a que éste presentó características 
similares, con alta actividad y del tipo granular. 
Se eligieron como co-sustratos residuos de frutas y verduras (FV) y estiércol vacuno (V). 
El residuo FV, fue recolectado de diferentes verdulerías, cuya composición fue la 
siguiente (% m/m en peso húmedo): 17,6 % de berenjenas negras, 13,3 % de hojas de 
brócoli, 11% de tomate, 3,9% de hojas de lechuga morada, 6,1% de hojas verdes (rúcula, 
lechuga), 3,2% de manzana, 7,5% de pera, 3,6% de morrón rojo, 3,4% de morrón verde, 
7% de naranja, 2,7% de chaucha, 6,1% de cebolla, 5,8% de zapallitos y 9% de choclo. 
Luego, la mezcla de residuos, fue triturada con un mixer marca Dynam, con 750 W de 
potencia. El estiércol vacuno fue recolectado de los boxes de un establecimiento ubicado 
dentro del predio INTA-Castelar, con cría extensiva, por lo que la base del alimento es 
pastoril. Ambos residuos fueron homogenizados, fraccionados en tres réplicas, y 
conservados en heladera hasta su uso. El % de SV de cada residuo se realizó luego de la 
homogenización y por sexto-duplicado. En la Figura 2 a y b se muestra una foto del 
residuo FV (antes de su trituración por mixer) y del estiércol vacuno, respectivamente.  
 
 
Figura 2. Co-sustratos utilizados en el ensayo. a) Residuo de frutas y 
verduras (FV), previo a la trituración. b) Estiércol vacuno (V) 
homogenizado 
 
Los tratamientos fueron realizados con diferentes diluciones de co-sustrato, manteniendo 
siempre la relación 0,4 gSV/gSSV, y la misma concentración de inóculo. En la Tabla 1 
a b 
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se muestran los tratamientos de este ensayo, con las diferentes relaciones utilizadas entre 
sustrato: co-sustrato, expresadas como %.  
 
Tabla 1. Relación sustrato: co-sustrato para cada sistema 
Sistemas Sustrato Co-sustrato 
G 100% guano (G) 0% co-sustrato 
GV25 75% guano (G) 25% vacuno (V25) 
GV50 50% guano (G) 50% vacuno (V50) 
GFV25 75% guano (G) 25% de frutas y verduras (FV25) 
GFV50 50% guano (G) 50% frutas y verduras (FV50) 
Blanco (B) 0% 0% 
 
Determinaciones analíticas 
El lodo, los sustratos y las muestras líquidas (inóculo + sustrato) del ensayo fueron 
caracterizados mediante la determinación de variables fisicoquímicas. Se analizaron las 
variables pH, AGV, AP, AT, ST, SV, DQOt, DQOs, NTK, N-NH3 en los inóculos, en los 
sustratos y en las muestras líquidas al inicio y al final del ensayo. Además, se determinó 
los SST y SSV en el inóculo para su caracterización. El nitrógeno amoniacal total (NAT) 
y el pH fueron medidos periódicamente en la muestra líquida (seis muestreos) para 
determinar su evolución en el tiempo. A través de estas dos variables y la temperatura de 
incubación, se calculó el nitrógeno amoniacal libre (NAL). Todas las variables fueron 
determinadas según métodos descriptos en el capítulo “métodos analíticos” de esta tesis.  
El volumen de biogás se determinó mediante la presión generada en el headspace del 
reactor, utilizándose un transductor de presión. La determinación del CH4 y CO2 se realizó 
por cromatografía gaseosa. Una vez medido el volumen de biogás y CH4, el reactor es 
despresurizado, llevándolo a presión atmosférica (P= 1,013 bares). 
La metodología empleada, los cálculos de producción y rendimiento de biogás y metano 
fueron los mismos que los aplicados en el capítulo anterior sobre la determinación del 
potencial bioquímico metanogénico. 
Mediante la Ley de Gases Ideales, y bajo condiciones normales de presión y temperatura 
(273 K y 1 atm), el volumen de CH4, CO2 y biogás producido se calculó según las 
siguientes expresiones: 
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𝑉𝐶𝐻4 = 
𝑃𝑚 × 𝑉ℎ × 𝑇𝐶𝐸
𝑃𝐶𝐸 × 𝑇𝑖
×
𝐶𝐶𝐻4
100
 
𝑉𝐶𝑂2 = 
𝑃𝑚 × 𝑉ℎ × 𝑇𝐶𝐸
𝑃𝐶𝐸 × 𝑇𝑖
×
𝐶𝐶𝑂2
100
 
𝑉𝑏𝑖𝑜𝑔á𝑠 = 𝑉𝐶𝐻4 + 𝑉𝐶𝑂2 
Dónde: 
VCH4= volumen de metano producido en condiciones estándares (mL) 
Pm= incremento de la presión (bar) 
Vh= volumen del headspace (mL) 
TCE= temperatura en condiciones estándares (273 K) 
PCE= presión en condiciones estándares (1,013 bar) 
Ti= temperatura de incubación de cada reactor (K) 
CCH4= concentración de metano calculada por cromatografía gaseosa (%) 
CCO2= concentración de dióxido de carbono calculada por cromatografía gaseosa (%) 
Vbiogás= volumen de biogás producido en condiciones estándares (mL) 
 
El PBM se calculó según: 
𝑃𝐵𝑀 (
𝑚𝐿𝐶𝐻4
𝑔𝑆𝑉
) =  
𝑉𝐶𝐻4𝑎𝑐𝑢𝑚𝑢𝑙𝑎𝑑𝑜(𝑚𝐿) 
𝑚
 
Dónde:  
PBM= potencial bioquímico metanogénico expresado en mLCH4/gSV 
VCH4 acumulado= el máximo volumen de metano acumulado durante todo el período 
ensayado (mL) 
m= masa de sustrato agregada (mezcla de guano + co-sustrato) (gSV). 
 
El PBM teórico (PBMt) se calculó considerando que por cada g de DQO de sustrato 
agregado al sistema se transforman 350 mL de CH4 en CNPT: 
 
𝑃𝐵𝑀𝑡 (
𝑚𝐿𝐶𝐻4
𝑔𝑆𝑉
) =  
𝐷𝑄𝑂 × 350  
𝑚
 
Dónde: 
DQO= suma de la masa de sustrato y la masa de co-sustrato agregada al sistema (gDQO 
agregados) 
350= es el factor de conversión, 350 mL de CH4/gDQO 
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m= suma de la masa de sustrato y la masa de co-sustrato agregada al sistema (gSV 
agregados). 
El volumen total producido por la muestra blanco fue considerado, restando este valor al 
volumen de metano acumulado durante todo el período ensayado para cada sistema.  
El índice de biodegradabilidad se calculó según ecuación descripta en el capítulo anterior 
de esta tesis.  
Se realizó un análisis de microorganismos patogénicos en las muestras iniciales y finales 
de cada tratamiento. Se cuantificaron coliformes fecales y E coli por el método del 
número más probable y se determinó ausencia o presencia de Salmonella, siguiendo las 
metodologías descriptas en el capítulo “métodos analíticos” de esta tesis. 
Análisis estadístico 
Los promedios de las variables fueron comparados entre los diferentes tratamientos 
mediante el test ANOVA de una vía ordinaria, utilizando el test de Tuckey como test de 
comparaciones múltiples. Cuando no fue satisfactoria la normalidad y homocedácea se 
utilizó el test no paramétrico Kruskal-Wallis. Los promedios de las variables al inicio y 
al final para cada tratamiento fueron analizados por el t-test y por el test no paramétrico 
Mann-Whitney, cuando no cumplían los supuestos de normalidad y homocedácea. Se 
consideró un nivel de significancia del 5% en todos los casos. El análisis estadístico fue 
realizado por el GraphPad Prism®, version 6.01. 
 
6.4.Resultados y Discusión 
 
6.4.1. Características de los residuos y el inóculo 
En la Tabla 2, se muestra la caracterización de cada residuo y del inóculo utilizado en 
este ensayo. 
El guano presentó altos valores de materia orgánica y alto contenido de NTK, donde el 
N-NH3 representa el 63% del total. Tal como se esperaba, este guano presenta 
características muy similares a las encontradas en el guano utilizado en el ensayo anterior, 
ya que el origen es el mismo.  
En cuanto a los co-sustratos, puede destacarse que presentaron valores de pH bajos, por 
debajo del valor recomendado para las bacterias anaeróbicas (6,5-7,5), y valores de C/N 
más altos que el guano. Se espera que estas características favorezcan la digestión 
anaeróbica del guano, que presenta alto valor de pH y la más baja relación de C/N.  
 150 
 
Tabla 2. Características de cada residuo y del inóculo utilizado en este ensayo. Unidades expresadas 
como base húmeda (promedio ± desvío estándar) 
 Unidad G FV V I 
pH upH 7,2 ± 0,1 3,4 ± 0,1 4,9 ± 0,1 7,2 ± 0,0 
CE mS/cm 17,6 ± 0,7 6,8 ± 0,1 11,7 ± 0,7 8,3 ± 0,1 
ST g/Kg 246.9 ± 8,5 100,9 ± 6,5 387,8 ± 5,4 66,5 ± 7,3 
SV g/Kg 179,6 ± 7,5 92,9 ± 6,3 205,3 ± 2,3 55.4 ± 6,9 
DQO g/Kg 188,2 ± 12,8 135,0 ± 8,1 252,3 ± 11,9 36,3 ± 7,9 
COT g/Kg 99,9 ± 4,2 51,6 ± 3,5 114,1 ± 1,3 30,8 ± 3,8 
NTK g/Kg 13,7 ± 0,8 3,4 ± 0,9 11,2 ± 0,4 10,7 ± 1,4 
N-NH3 g/Kg 8,64 ± 0,14 0,26 ± 0,02 3,13 ± 0,22 0,87 ±0,04 
C/N*   7,3 15,2 10,2 2,9 
SST mg/g    71,8  ± 2,0 
SSV mg/g    63,0 ± 1,5 
Referencias. * se calculó en base a los promedios de COT y de NTK; G= guano; FV= residuo de 
frutas y verduras; V= estiércol vacuno; I= inóculo 
 
Por otro lado, el estiércol vacuno presentó los mayores valores de materia orgánica (como 
SV y DQO). Fen et al.(2017) encontró resultados similares, donde el estiércol vacuno 
presentó las concentraciones más altas de materia orgánica, asociado a mayores 
concentraciones de carbohidratos y fibras, en comparación con al estiércol avícola.  
 
6.4.2. Producción de biogás y metano 
Se calculó el volumen acumulado y la velocidad de producción de metano para cada 
tratamiento. Los resultados son graficados en la Figura 3 a y b, respectivamente.  
 
Figura 3. Producción de metano en el tiempo para cada tratamiento. a) Volumen acumulado de metano; b) 
Velocidad de producción de metano.  
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Pudo observarse que todos los tratamientos mostraron la misma performance, donde la 
fase exponencial comenzó desde el primer día, no identificándose fase lag o de retardo. 
Hubo una rápida degradación de la materia orgánica, donde aproximadamente el 50% de 
la producción de metano fue generada durante los primeros 6 días del ensayo, para todos 
los tratamientos evaluados (Figura 3 a). Esto concuerda con el análisis de la velocidad de 
producción, donde los máximos valores fueron alcanzados en el primer día para todos los 
tratamientos (Figura 3 b). A partir del pico máximo de producción, la velocidad comenzó 
a decrecer hasta alcanzar valores< 3 mL/d al final del ensayo. Fen et al. (2017), analizó 
el potencial metanogénico de diferentes estiércoles y encontró que para el guano de aves 
ponedoras, la máxima velocidad de producción fue alcanzada también al día 6 del ensayo, 
usando un lodo de un digestor rural como inóculo.  
En cuanto al blanco, se observó un volumen de producción de CH4 alto, alcanzando un 
promedio de 207 ± 3 mL de CH4 al final del ensayo. A partir del día 20, se observó un 
incremento de la producción en el blanco, probablemente debido a la fase endógena. 
La Figura 4 a y b muestra los rendimientos de metano y CO2 y el rendimiento de biogás, 
al final del ensayo para cada tratamiento, respectivamente.  
Figura 4. Rendimientos de los gases en la fase gaseosa al final del ensayo para cada sistema. a) 
Rendimiento del CH4 (símbolo con relleno) y del CO2. (símbolo sin relleno); b) Rendimiento del biogás. 
Los valores obtenidos en promedio de rendimiento de metano fueron: 496 ± 22 
mLCH4/gSV, 503 ± 18 mLCH4/gSV, 525 ± 7 mLCH4/gSV, 530 ± 40 mLCH4/gSV y 533 
± 9 mLCH4/gSV para G, GV25, GV50, GFV25 y GFV50, respectivamente. Estos valores 
muestran una tendencia hacia el incremento del rendimiento de metano cuanto mayor es 
el agregado de co-sustrato, siendo un 6,9% y 7,5% mayor en GV50 y GFV50, 
respectivamente con respecto al guano mono-digerido (G).  
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Por otro lado, se observó una marcada tendencia al incremento del rendimiento de CO2 
(Figura 4 a) y del rendimiento de biogás (Figura 4 b) cuanto mayor es la masa de los dos 
co-sustrato evaluados (GV50 y GFV50). El mayor incremento del rendimiento del CO2 
en GFV25 y GFV50 podría provenir de la degradación de los residuos de FV, aportando 
mayor contenido de CO2 en el biogás. Los porcentajes de CH4 y CO2 en el biogás fueron 
69 ± 1% de CH4 y 31 ± 1% de CO2 para G, 71 ± 3% de CH4 y 34 ± 1% de CO2 para 
GV25, 70 ± 1% de CH4 y 31 ± 1% de CO2 para GV50, 66 ± 5% de CH4 y 30 ± 2% de 
CO2 para GFV25 y 66 ± 1% de CH4 y 32 ± 1% CO2. Estos resultados mostraron que en 
todas las mezclas evaluadas se encontraron valores óptimos de porcentaje de CH4 y CO2 
en el biogás, mostrando una eficiente digestión anaeróbica. Si bien hubo una tendencia 
hacia el incremento de los rendimientos de CH4, CO2 y biogás cuanto mayor es la masa 
de co-sustrato agregada, estas diferencias no fueron significativas para ninguna de los 
sistemas evaluados (p> 0,05). 
Si se considera el volumen de metano producido por el propio inóculo, es notorio el 
cambio en cuanto al rendimiento de metano y el PBM en todos los casos. En la Tabla 3, 
se muestran los PBM experimentales (PBMe, máximo rendimiento de metano restándole 
el blanco), el PBM teórico (PBMt) y el índice de biodegradabilidad (IB) calculado para 
cada sistema. El análisis estadístico mostró que no hubo diferencias significativas entre 
los tratamientos, obteniéndose un alto IB para todos los casos, con valores superiores al 
81%.  
 
 
Diferentes valores de PBM del guano de aves ponedoras, del estiércol vacuno y de los 
residuos de frutas y verduras como únicos sustratos fueron reportados. El PBM del guano 
puede estar comprendido en un rango entre 200-360 mL/gSV (Fuchs et al., 2018). Un 
estudio realizado recientemente del PBM de residuos de frutas y verduras mostró la fuerte 
influencia de la composición del residuo en el resultado del PBM, encontrándose valores 
Tabla 3. Potencial bioquímico metanogénico teórico (PBMt) y experimental (PBMe), y el IB 
para cada sistema (promedio ± desvío estándar).  
Sistema PBMe  
mLCH4/gSV 
PBMt 
mLCH4/gSV 
IB  
(%) 
G 316 ± 22 366 86 ± 6 
GV25 323 ± 18 382 84 ± 5 
GV50 345 ± 7 398 87 ± 2 
GFV25 349 ± 40 401 87 ± 10 
GFV50 352 ± 9 437 81 ± 2 
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entre 288 y 516 LCH4/KgSV, con un valor promedio de 377 ± 67 LCH4/KgSV y un IB 
del 79% (Edwiges et al., 2018).  
Un estudio realizado por Abdallah et al. (2018) mostró que el potencial metanogénico del 
estiércol vacuno puede variar dependiendo del tipo de la edad y humedad del estiércol, 
encontrándose valores comprendidos entre 148-216 LCH4/KgSV. Los potenciales 
metanogénicos y sus propiedades favorables para la digestión anaeróbica, sugieren que 
estos co-sustratos podrían haber mejorado significativamente el potencial metanogénico 
del guano.  
Por otro lado, los antecedentes bibliográficos muestran que el guano puede mejorar su 
potencial metanogénico en un proceso de co digestión. Un review realizado recientemente 
por Fuchs et al. (2018) reportó el PBM del guano co-digerido con diferentes tipos de 
residuos orgánicos donde se muestra una mejora en los rendimientos y PBM. Si bien este 
trabajo evidencia una tendencia hacia la mejora del proceso anaeróbico con el agregado 
de co-sustratos, estos cambios no fueron significativos, probablemente, a causa de una 
baja relación entre el sustrato y el inóculo. La alta actividad del inóculo (AME= 0,18 
gDQO/gSSV), condujo a una rápida y fácil transformación de la masa de sustrato 
agregada (como SV) a CH4 y CO2 (el 50% del total de la producción de metano se produjo 
a los 6 días del ensayo, buen rendimiento de metano, con un alto potencial metanogénico 
e IB del 86% para el guano mono-digerido). Por otro lado, ambos co-sustratos no 
mostraron efectos negativos en ninguna de las relaciones evaluadas (al 25% y 50%). Sería 
necesario realizar otros estudios, probando diferentes relaciones S/I para observar 
diferencias marcadas y los efectos de co-digestión del guano. 
 
6.4.3. Análisis químico de la fase líquida 
Alcalinidad, AGV e indicadores de estabilidad 
En la Tabla 4, se muestran los resultados obtenidos de las alcalinidades y AGV al inicio 
y al final del ensayo en los tratamientos con diferentes cantidades de co-sustratos 
agregados.  
Se observó una tendencia hacia el incremento de la capacidad buffer del sistema al final 
del ensayo, si bien estos cambios no fueron estadísticamente significativos tanto para AP 
como para AT (p> 0,05). Durante el proceso degradativo se liberan los compuestos 
carbonatados y bicarbonatados, como así también el amonio. Estos resultados concuerdan 
con lo encontrado en el capítulo anterior sobre el potencial bioquímico metanogénico 
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utilizando diferentes inóculos y diferentes relaciones S/I. En el lodo de cervecería 
(inóculo I), con similares características a este inóculo (tipo granular, sin adaptación y 
activo), también se encontraron mayores valores de alcalinidades al final del proceso 
degradativo anaeróbico del guano.  
 
Tabla 4. Valores promedios de la alcalinidad parcial (AP), la alcalinidad total (AT) y los ácidos grasos 
volátiles (AGV) al inicio y al final del ensayo para cada tratamiento (promedio ± desvío estándar). 
 Inicial Final 
  AP AT AGV AP  AT  AGV 
G 433,2 ± 40,5 555,6 ± 58,6 108,3 ± 17,1 669,0 ± 0,8 794,7 ± 11,4 102,0 ± 7,9 
GV25 523,0 ± 53,5 653,6 ± 39,6 108,1 ± 16,8 683,8 ± 42,9 807,9 ± 40,1 86,2 ± 9,3 
GV50 412,5 ± 20,4 608,3 ± 5,7 189,2 ± 15,6 610,2 ± 9,9 735,5 ± 3,9 83,0 ± 13,8 
GFV25 475,6 ± 24,2 647,9 ± 4,3 63,7 ± 21,5 653,9 ± 26,5 775,7 ± 23,1 106,3 ± 4,9 
GFV50 323,0 ± 16,6  457,6 ± 39,7 98,6 ± 5,2 606,1 ± 8,6 721,3 ± 11,4 96,9 ± 8,5 
B 169,5 ± 2,1 229,6 ± 1,9 44,5 ± 0,5 338,0 ± 10,7 400,5 ± 10,6 74,8 ± 7,5 
 
En cuanto a los AGV, se encontraron valores bajos, tanto al inicio como al final del 
proceso, evitándose así el riesgo de inhibición del proceso. Por otro lado, no se observaron 
cambios significativos entre el inicio y el final del proceso (p> 0,05).  
Los valores al inicio y al final del proceso de los indicadores alfa y AGV/AT son 
mostrados en la Figura 5 a y b, respectivamente, para todos los sistemas evaluados.  
Figura 5. Indicadores de estabilidad alfa (a) y AGV/AT (b) al inicio y al final del proceso para todos los 
sistemas evaluados. 
 
Pudo observarse que el valor de alfa se encontró siempre por encima de 0,6 y el valor de 
AGV/AT por debajo del valor crítico de 0,3-0,4, mostrando que tanto al inicio como al 
final del proceso, todos los sistemas se encontraron en condiciones estables. 
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Materia orgánica 
El porcentaje de remoción (% R) de la materia orgánica fue calculado a través de las 
variables de SV, DQO total y DQO soluble (Tabla 5). 
El mayor % de R de SV fue encontrado en el tratamiento GV25, con un valor del 31,6% 
(p< 0,05). En general, se observaron valores bajos de remoción de SV con un promedio 
del 13%. El % de remoción de la DQO total, mostró valores comprendidos en el rango de 
28-52%, también con valores relativamente bajos de remoción de materia orgánica. Sin 
embargo, el % de remoción de la DQO soluble mostró valores altos de reducción de la 
materia orgánica, con un promedio del 90%, sin diferencias significativas entre 
tratamientos (p> 0,05).  
 
Tabla 5. Valores promedios de la remoción de la materia orgánica calculada a través de los 
SV, DQO total y soluble para cada sistema (promedio ± desvío estándar). 
Sistema SV (%R) DQOT (%R) DQOS (%R) 
G 13,1 ± 2,3b 32,2 ± 13,7a 89,8 ± 1,7a 
GV50 6,3 ± 0,4b 46,4 ± 10,4a 89,7 ± 0,3a 
GV25 31,6 ± 3,9a 28,3 ± 7,5a 90,2 ± 0,6a 
GFV50 13,3 ± 3,9b 40,4 ± 7,0a 92,8 ± 1,7a 
GFV25 16,9 ± 2,4b 51,6 ± 1,5a 91,2 ± 0,7a 
 
Las diferencias encontradas entre las metodologías aplicadas para la determinación de la 
materia orgánica, podrían estar asociadas a la errónea representatividad de la muestra. 
Debido a que el inóculo está conformado por gránulos con alta sedimentación, la toma de 
muestra representativa resulta difícil. Sin embargo, para la determinación de la DQO 
soluble, la muestra es filtrada, independizándose de esta forma del contenido de sólidos 
en la muestra. La muestra filtrada es altamente representativa y homogénea tanto al inicio 
como al final del ensayo. 
Compuestos nitrogenados 
El análisis de los compuestos nitrogenados en el tiempo para todos los sistemas se muestra 
en la Figura 6. 
El NTK (Figura 6 a) no mostró diferencias significativas entre el inicio y el final del 
proceso, siendo los valores promedios de 921 y 977 mg/L, respectivamente, para todos 
los sistemas evaluados (p> 0,05). Los valores obtenidos fueron bajos para todos los 
sistemas, no representando concentraciones que puedan generar una inhibición en el 
proceso. 
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El NAT (Figura 6 b) mostró una reducción durante los primeros días del ensayo, hasta el 
día 14 aproximadamente, en todos los sistemas evaluados. Luego, se observó un 
incremento en el tiempo hasta el final del ensayo. Sin embargo, las concentraciones del 
NAT se mantuvieron bajas en todos los casos (225 mg/L en promedio), con valores muy 
inferiores a las concentraciones tóxicas reportadas por otros autores, entre 3 a 5 g/L 
(Guebitz et al., 2015; Yenigün and Demirel, 2013). 
En cuanto al NAL (Figura 6 c) en general, se observaron valores muy bajos para todas las 
relaciones. Esto está relacionado con las bajas concentraciones de NAT y valores de pH 
cercanos al neutro (7,1 en promedio). Pudo observarse la fuerte dependencia del NAL 
con el pH, donde las concentraciones más altas (observados en los picos máximos de 
NAL al día 34) fueron coincidentes con los valores más altos de pH y superiores a 7,4.  
Figura 6. Análisis de los compuestos nitrogenados en la fase líquida para todos los sistemas evaluados. a) 
Nitrógeno total Kjeldahl (NTK) al inicio y al final del ensayo; b) Evolución del nitrógeno amoniacal total 
(NAT); c) Evolución del pH (símbolo sin relleno) y del nitrógeno amoniacal libre (NAL; símbolo con 
relleno). 
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Análisis microbiológico 
En la Tabla 6 se muestran los resultados microbiológicos obtenidos para cada tratamiento 
al inicio y al final del ensayo. Los resultados mostraron que hubo eliminación de 
coliformes fecales y Salmonella luego del proceso de digestión anaeróbica.  
La E coli y coliformes fecales son generalmente utilizados como organismos indicadores 
o de monitoreo para el control de la higienización del producto digerido proveniente de 
plantas de biogás (Guebitz et al., 2015). La reciente resolución argentina 19/2019 sobre 
aplicación de digeridos para su valorización agronómica, establece que el producto 
digerido debe tener< 1000 NMP/g MF de coliformes fecales, ausencia de E. coli y 
ausencia de Salmonella para que pueda ser aplicado. Los resultados obtenidos mostraron 
que los productos digeridos de todos los tratamientos cumplen con estas condiciones de 
higienización. Sin embargo, este producto digerido proviene de un ensayo en batch, 
llevado a cabo bajo condiciones ideales y de laboratorio, donde los tiempos de retención 
y otras condiciones de manejo en reactores semi-continuos o plantas de biogás a escala 
real podrían ser diferentes.  
 
Tabla 6. Análisis microbiológico al inicio y al final del ensayo para cada sistema 
 Coliformes fecales E. coli Salmonella spp(2) 
  Inicial  
(NMP/g) 
Final Inicial 
(NMP/g) 
Final Inicial Final 
G > 1600 Negativo(1) > 1600 Negativo Presencia Ausencia 
GV25 > 1600 Negativo > 1600 Negativo Presencia Ausencia 
GV50 > 1600 Negativo > 1600 Negativo Presencia Ausencia 
GFV25 > 1600 Negativo > 1600 Negativo Presencia Ausencia 
GFV50 > 1600 Negativo > 1600 Negativo Presencia Ausencia 
BCO > 1600  Negativo > 1600  Negativo Ausencia Ausencia 
Referencias. (1)= se consideró negativo para valores <1,8 NMP/g para la determinación de 
coliformes fecales y E. coli.; NMP= número más probable 
 
La reducción o eliminación de estos microorganismos patogénicos es dependiente de las 
condiciones ambientales y operativas del proceso. La temperatura, tiempo de retención y 
concentración de amonio son algunas de las variables que influyen en la eliminación de 
los patógenos (Guebitz et al., 2015). Watcharasukarn et al. (2009) estudió el efecto de la 
temperatura en la reducción de E coli y coliformes fecales. La E coli se redujo por debajo 
de su límite de detección a los 10 segundos a 70°C, 40 minutos a 55°C y 5 días a 37°C. 
Las coliformes fecales se redujeron por debajo de su límite de detección en el primer día 
a los 70°C, a los 2 días a los 55°C y a los 15 días a los 37°C. En este trabajo, el ensayo 
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finalizó a los 48 días, tiempo suficiente para favorecer la eliminación de estos 
microorganismos patógenos sometidos a condiciones mesofílicas.  
La Salmonella también es uno de los organismos indicadores de control para la 
salinización e higienización del producto digerido de plantas de biogás. Franke-Whittle y 
Insam, (2013) reportaron que la temperatura es uno de los factores que más afecta la 
supervivencia de microorganismos patogénicos en la digestión anaeróbica. La Salmonella 
podría ser inactivada dentro de las 24 horas en condiciones termofílicas, mientras que 
podría requerirse semanas o meses en condiciones mesofílicas. En este trabajo, las 
condiciones ambientales empleadas y el tiempo del ensayo fueron suficientes para 
eliminar la Salmonella al final del proceso de degradación anaeróbica en todos los 
sistemas evaluados.  
 
6.5. Conclusiones 
 
Es viable la degradación anaeróbica del guano mono-digerido, utilizando un inóculo 
granular y bajo una relación S/I= 0,4 gSV/gSSV. Los resultados mostraron un alto 
rendimiento de metano y potencial metanogénico, y alto índice de biodegradabilidad. 
Asimismo, las concentraciones de compuestos nitrogenados no mostraron efectos 
inhibitorios del proceso. Los parámetros de remoción de materia orgánica e indicadores 
de estabilidad mostraron que el proceso ocurrió en condiciones estables y con alta 
eficiencia de degradación.   
La co-digestión del guano con estiércol vacuno y residuos de frutas y verduras mostró 
una tendencia hacia el incremento de rendimiento de biogás, metano y PBM. Será 
necesario estudiar otras relaciones de S/I para observar una mejora significativa del 
proceso. 
La digestión anaeróbica del guano mono y co-digerido, bajo condiciones mesofílicas y 
con tiempos de retención largos (48 días), eliminó los microorganismos patogénicos 
coliformes fecales, E. coli y Salmonella, generando un producto digerido en condiciones 
seguras de sanitización.  
Finalmente, se concluye que el guano puede ser co-digerido hasta un 50% con estiércol 
vacuno y residuos de frutas y verduras en condiciones anaeróbicas estables y favorables, 
y con la obtención de un producto digerido libre de los tres principales organismos 
indicadores de patogenicidad.  
 7. Ensayo en reactores semi-
continuos: guano co-digerido con 
residuos de frutas y verduras
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7.1 Introducción 
Los ensayos realizados en batch, de potencial bioquímico metanogénico permiten estimar 
la máxima generación de energía para un dado sustrato o co-sustratos y evaluar variables 
que afectan al proceso, trabajando bajo condiciones controladas de laboratorio. Sin 
embargo, para el “scaling up” o escalamiento de la tecnología, resulta clave desarrollar 
el proceso previamente en sistemas donde el flujo de alimentación se asemeje al 
funcionamiento real de plantas de biogás.  
La digestión anaeróbica es implementada en reactores que operan en régimen batch, o 
continuo, siendo este último el régimen que habitualmente utilizan las plantas de biogás 
para el tratamiento de residuos orgánicos. En el proceso continuo el sustrato es alimentado 
constantemente y diariamente, en forma continua o en forma intermitente con intervalos 
de tiempo definidos (una, dos, tres veces al día). En este último caso, se lo denomina 
reactores semi-continuos. En un reactor piloto de régimen continuo o semi-continuo se 
pueden evaluar variables de diseño y operativas como tiempo de retención hidráulica, 
puesta en marcha, velocidad de carga, sistemas de mezclado, entre otras, las cuales no 
pueden ser evaluadas en un proceso batch a escala laboratorio.  
Existen diferentes tipos de diseños de reactores, verticales, horizontales, de simple o 
múltiples etapas, y también pueden ser clasificados en función al tipo de mezclado (flujo 
pistón, de mezcla completa), de concentración de carga (alta tasa y baja tasa) y de 
concentración de sólidos (digestión húmeda y digestión seca).  
Particularmente, el reactor utilizado en esta tesis es de tipo mezcla completa, trabajándose 
en condiciones de digestión húmeda. Este diseño de reactor es el más adecuado para la 
digestión de una gran variedad de sustratos, como los residuos agropecuarios, industriales 
y residuos de cultivos energéticos (Khanal, 2008; Tabatabaei and Ghanavati, 2018). 
Generalmente son circulares y con sistema de agitación, y pueden ser operados a 
diferentes temperaturas y velocidades de carga. El sistema de mezclado es bien conocido 
y garantiza una alta eficiencia de digestión de los SV comparado con otros sistemas, 
debido a un mayor contacto entre el sustrato y los microorganismos. 
En la digestión húmeda los sustratos son “bombeables”, mientras que en la digestión seca 
los sustratos son “apilables”, es decir agregados sin la necesidad de la incorporación de 
agua. No existe una división exacta entre estos dos tipos de digestión, pero generalmente 
cuando el proceso trabaja con una concentración de sólidos no superior al 10-15% de ST 
se denomina digestión húmeda, mientras que en la digestión seca el proceso ocurre con 
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concentraciones superiores al 20% de ST (Angelonidi and Smith, 2015). Para trabajar en 
condiciones de digestión húmeda con sustratos sólidos, se requiere su dilución con el 
agregado de agua o de un líquido (Moriarty et al., 2013). Esto representa una desventaja 
de la digestión anaeróbica húmeda frente a la seca.  
Los parámetros pH, temperatura, alcalinidad total (AT) y parcial (AP), ácidos grasos 
volátiles (AGV), los indicadores de estabilidad alfa y AGV/AT, producción de biogás y 
metano, son incluidos como parámetros claves de control y monitoreo en el manejo de 
plantas de biogás. 
Otros factores, relacionados con la implementación de la digestión anaeróbica en 
reactores semi-continuos, son el tiempo de hidráulico (TRH) y la velocidad de carga 
orgánica (VCO), los cuales son parámetros de diseño y que dependen de la tecnología 
utilizada y del tipo de sustrato. El TRH es el período promedio de permanencia de un 
sustrato en el reactor, que permite el desarrollo de la población bacteriana y del proceso 
de producción de biogás. Se obtiene dividiendo el volumen total del digestor entre el 
caudal de alimentación, y se expresa en unidades de tiempo, normalmente en horas o días. 
Cuando los TRH son bajos, la biomasa activa puede ser “lavada” o eliminada del sistema, 
mientras que cuando los TRH son altos, puede ocurrir una disminución en la producción 
de biogás en el digestor. Por lo tanto, el TRH debe ser ajustado al nivel adecuado para el 
tipo de alimentación y del reactor (Drosg, 2013; Jimenez et al., 2015). El tiempo de 
retención mínimo al que se puede operar depende, fundamentalmente, de la temperatura 
y de la composición del sustrato (Tabatabaei and Ghanavati, 2018). En un reactor de 
mezcla completa, generalmente ronda entre los 25-35 días, trabajando bajo condiciones 
mesofílicas (Al Seadi et al., 2008).  
La VCO es la cantidad de materia orgánica introducida diariamente por unidad de 
volumen del reactor y tiempo, expresada generalmente como kgSV/m3.d para sustratos 
sólidos, o bien como kgDQO/m3.d cuando el sustrato es un efluente o líquido. La VCO 
debe ajustarse dependiendo del tipo de sustrato (Esteves et al., 2013). Uno de los 
problemas críticos que ocurre al incrementar la VCO es la acidificación del sistema, 
debido a una sobrecarga de materia orgánica que conducen a disminuir o detener la 
producción de metano (Al Seadi et al., 2013; Moriarty et al., 2013). Por ello, es importante 
regular la VCO durante la puesta en marcha de un digestor anaeróbico, realizándose 
incrementos lentos de la carga para asegurar una eficiente adaptación de los 
microorganismos. En reactores mesofílicos, generalmente la VCO oscila entre los 3 y 5 
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kgSV/m3.d, dependiendo del tipo de sustrato, mientras que la microflora puede inhibirse 
con valores que exceden los 6,4 kgSV/m3.d (Moriarty et al., 2013).  
En un reactor semi-contínuo piloto se puede evaluar la performance del proceso, mediante 
el monitoreo y control de factores ambientales y operativos que afectan el desarrollo de 
la digestión anaeróbica, aproximándose a las condiciones con que se operan las plantas 
de biogás.  
Además, en un régimen contínuo se genera constantemente un producto semilíquido, 
llamado digerido. Los ensayos de digestión anaeróbica llevados a cabo bajo este régimen 
de alimentación, permiten conocer la composición y las propiedades intrínsecas del 
digerido, evaluando sus potencialidades y limitantes para su posterior uso y aplicación. 
La digestión anaeróbica conduce a la liberación de macro y micronutrientes en el 
digerido, valorizándose su aplicación como fertilizante del suelo. Comparado con el 
estiércol crudo, el digerido tiene mejores capacidades de fertilizante, mayor 
homogeneidad y disponibilidad de nutrientes, una mayor relación C/N y menor 
generación de olores que los residuos crudos (Al Seadi et al., 2008). Además, el digerido 
contiene metales pesados. Aunque, la mayoría de los metales pesados y microelementos 
son esenciales para las plantas, altas cantidades pueden producir toxicidad. Por ello, es 
importante conocer la calidad del digerido antes de ser aplicado, no solo considerando la 
composición de nutrientes sino también la presencia de elementos potencialmente tóxicos 
(Lukehurst et al., 2010).  
 
7.1. Objetivo 
 
En relación a lo expuesto, se planteó en este capítulo de la tesis cumplir con el objetivo 
específico 5: 
 
5- Analizar el proceso anaeróbico del guano de aves ponedoras mono-digerido y co-
digerido bajo régimen de alimentación semi-continua, determinando la performance y la 
calidad de los dos productos generados (biogás y digerido). 
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7.2. Materiales y Métodos 
 
Sustrato y co-sustrato 
El guano (G) recolectado de una avícola ubicada en el predio de INTA-Castelar, con 
sistema de manejo automatizado, donde el estiércol es extraído 3 veces por semana. Este 
guano es de la misma avícola que el utilizado para los ensayos anteriores de esta tesis 
(capítulo 5 y 6). Periódicamente se le agrega cal al guano para secarlo y evitar la 
generación de larvas de moscas. El sustrato fue mezclado y homogeneizado, descartando 
algunas plumas o partículas gruesas e inorgánicas como piedras. Se cuarteo y se fraccionó 
en tres réplicas para su caracterización. Se conservó a -18°C hasta su uso.  
El residuo de frutas y verduras (FV) fue recolectado de diferentes verdulerías y su 
composición fue la siguiente (% m/m en peso húmedo): 15,6% de berenjena, 6,5% de 
cebolla de verdeo; 3,8% de repollo, 11,4% de brotes de soja, 1,9% choclo y chala, 11,3% 
de zanahoria y zapallo anco, 15,3% de lechuga, 2,5% de brócoli, 5,8% de zapallito, 10,8% 
de naranja, 1,4% de uva, 4% de tomate y 2% de batata. El sustrato de frutas y verduras 
fue triturado y homogenizado antes de su fraccionamiento y conservación.  
El G fue mezclado con FV en una relación 50% y 50% en peso húmedo. En el ensayo de 
PBM de la co-digestión del G con FV de esta tesis (capítulo 6), se observó una tendencia 
al incremento del rendimiento de metano utilizando una relación 50:50 de G: FV. Por otro 
lado, existen antecedentes bibliográficos que demuestran que el agregado de FV mejora 
el proceso anaeróbico del guano de aves ponedoras. Molinuevo-Salces et al. (2013) 
demostró que la mezcla de 75% de FV y 25% de residuo avícola incrementó un 41% el 
rendimiento de metano con respecto al residuo avícola mono-digerido en reactores en 
batch. En este trabajo se utilizó una menor relación de FV que este autor, debido a que el 
principal objetivo es tratar al guano y utilizar a los residuos de FV como co-sustratos. En 
este sentido, se seleccionó aquella relación que pudiera co-digerirse en condiciones 
estables y que pudiera proveer una mejora en el rendimiento de metano usando la máxima 
cantidad de guano posible. 
El G, las FV y la mezcla G-FV fueron caracterizadas mediante la determinación de 
variables fisicoquímicas. Luego, los sustratos G-FV y G fueron fraccionados en bolsas de 
polipropileno en función a la cantidad de alimentación diaria requerida en cada reactor y 
almacenados a -18°C hasta su uso.  
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Diseño experimental 
Para el desarrollo de este ensayo se utilizaron dos reactores de 20 L de igual diseño, con 
un volumen efectivo de 19 L. Uno de los reactores se utilizó para evaluar el proceso de 
mono-digestión del guano y el otro reactor para evaluar la co-digestión del G con residuos 
de FV. Debido a que se trabajó con reactores a escala piloto (y no laboratorio), se decidió 
no considerar las réplicas en el diseño experimental debido a la falta de disponibilidad de 
más cantidad de reactores y a priorizar la investigación en los diferentes tratamientos 
(mono y co-digestión del guano).  
Los reactores fueron colocados en un baño termostatizado, de acero inoxidable, 
programado para trabajar a temperatura mesofílica (34,5 ± 1,4 ºC). La agitación se realizó 
en forma mecánica, programada a 200 rpm, y con una frecuencia de 2 veces por día 
durante 20 minutos. Mayores detalles sobre el diseño del reactor son descriptos en Bres 
et al. (2011). Un esquema del tipo de reactor y sus características son mostradas en la 
Figura 1.  
 
Figura 1. Esquema del reactor anaeróbico y gasómetro. 1-cámara de carga; 2-motor de agitación; 3-cámara 
de descarga; 4-sistema de agitación; 5-bolsa Tedlar; 6-gasómetro; 7-recipiente contenedor del gasómetro; 
8-conexión para la salida del gas; 9-conexión para la entrada del gas; 10-conexión para la salida del gas; 
11-quemador.  
 
Los reactores fueron inoculados inicialmente con lodo proveniente de una planta de 
tratamiento de jarabe de maíz con una concentración de 5 gSSV/L y hasta alcanzar el 
volumen efectivo del reactor (19 L). Cada reactor fue alimentado con G o G-FV diluidos 
con agua de red para alcanzar un 8% de sólidos totales (ST). La velocidad de carga 
orgánica (VCO) se incrementó gradualmente (0,5, 1, 1,5 y 2 gSV/L.d) para generar una 
Entrada de sustrato 
(VCO=2 gSV/L.d) 
V = 19 L, 
T= 35°C 
200 rpm,  
20 min, 2 veces/d 
Efluente (Digerido), 1 vez/sem. 
Calidad de biogás, 1 vez/sem. 
Biogás, volumen diario  
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biomasa aclimatada a cada sustrato durante un período de 7 meses. La VCO de 2 gSV/L.d 
se mantuvo constante por un período de dos veces el TRH (56 días, TRH= 28 d) para 
alcanzar condiciones de estado estacionario. 
Luego, comenzó el período experimental donde se tomaron muestras de la cámara de 
descarga (muestras del digerido) por triplicado, una vez por semana durante un período 
de 114 días (16 muestreos) y se contabilizó la producción de biogás generado diariamente. 
El biogás fue calculado mediante la altura alcanzada del gasómetro y expresado bajo 
condiciones estándares de presión y temperatura (273 K y 1 atm). Las muestras de biogás 
fueron tomadas mediante el uso de una bolsa especial para muestreo de gases (bolsa 
Tedlar®) con una frecuencia de una vez por semana durante el período de 80 a 114 días. 
Determinaciones analíticas 
Los sustratos G, FV y la mezcla G-FV se caracterizaron mediante los parámetros de ST, 
SV, DQO, NTK, PT, y los elementos totales Ca, Mg, K, Na, Fe, Zn, Mn y Cu.  
El proceso anaeróbico fue monitoreado determinando las variables pH, CE, DQO, ST, 
SV, AGV, AT y AP en las muestras del digerido recolectadas una vez por semana durante 
el período ensayado. Además, se determinó NTK, NAT, NAL y los elementos totales (Ca, 
Mg, K, Na, Fe, Zn, Mn y Cu) en las muestras del digerido durante las últimas seis semanas 
de operación (6 eventos de muestreo). En el último muestreo, se tomaron muestras del 
digerido por triplicado de cada reactor para su análisis microbiológico y parasitológico. 
Se cuantificó coliformes fecales y se determinó como presencia o ausencia los patógenos 
Salmonella, spp., Pseudomona aeruginosa y P. mirabilis y los parásitos ácaros, 
Strongyloides spp. (huevos) y Ascaridia spp./Heterakis spp.  
La calidad del biogás fue determinada mediante la medición del CH4 y CO2 por 
cromatografía gaseosa. La producción de biogás específica (PBE) fue calculada mediante 
la siguiente ecuación:  
𝑃𝐵𝐸 =
𝑉𝑏𝑖𝑜𝑔𝑎𝑠
𝑚
[
𝐿𝑏𝑖𝑜𝑔𝑎𝑠
𝑔𝑆𝑉𝑎𝑔𝑟𝑒𝑔𝑎𝑑𝑜𝑠
] 
 
Dónde: 
Vbiogas= volumen acumulado de biogás en condiciones estándares (Lbiogas) 
m= masa de sustrato agregada (gSVagregados)   
El rendimiento de metano fue expresado como la producción de metano específica (PME) 
reemplazando Vbiogas por Vmetano en la ecuación, donde Vmetano es el volumen de metano 
acumulado en condiciones estándares (LCH4). 
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Todas las variables mencionadas se determinaron según metodología descripta en el 
capítulo “métodos analíticos” de esta tesis. 
Análisis estadístico 
Se realizó un t-test de a pares, para comparar los parámetros fisicoquímicos entre 
tratamientos (G y G-FV), cuando los datos pasaron la prueba de normalidad D’Agostino-
Pearson (p< 0,05). Además, se llevó a cabo un análisis de correlación de Pearson entre 
los parámetros fisicoquímicos. El análisis de datos se realizó con el software estadístico 
Infostat®, versión 2011 y Prisma®, GraphPad versión 6.0. 
 
7.3. Resultados 
 
Caracterización del sustrato y co-sustrato 
Las propiedades químicas y físicas del sustrato G, co-sustrato FV y mezcla G-FV son 
mostradas en la Tabla 1. La relación C/N fue 6 y 9 para G y G-FV, respectivamente.  
 
Tabla 1. Características físicas y químicas del sustrato G,  co-sustrato FV y mezcla G-FV 
(promedio ± desvío estándar). 
Parámetro Unidad G FV G-FV 
ST % bh 30,2 ± 1,6 11,7 ± 0,6 17,9 ± 0,7 
SV %  79,8 ± 1,7 85,4 ± 0,9 74,2 ± 2,1 
NTK mg/g  56,9 ± 1,0 22,1 ± 0,2 42,2 ± 1,8 
PT mg/g  17,1 ± 2,4 2,9 ± 0,4 4,7 ± 0,4 
DQO g/g  1,0 ± 0,2 1,4 ± 0,2 0,8 ± 0,0 
Ca  mg/g  23,9 ± 3,6 7,4 ± 0,5 19,4 ± 4,4 
Mg mg/g  6,9 ± 0,8 1,8 ± 0,3 1,7 ± 0,2 
K mg/g  29,0 ± 2,7 24,3 ± 2,5 10,5 ± 0,4 
Na mg/g  4,3 ± 0,4 3,8 ± 0,5 2,0 ± 0,3 
Fe mg/g  1,1  ± 0,1 2,6 ± 0,3 0,4 ± 0,1 
Zn µg/g  255 ± 33 62 ± 2 82 ± 7 
Mn µg/g  359 ± 33 96 ± 9 133 ± 16 
Cu  µg/g  21,2 ± 4,8 2,2 ± 1,0 11,2 ± 0,9 
Referencias. G: guano; FV: frutas y verduras; bh: peso en base húmeda; G-FV: mezcla de 
guano y residuos de frutas y verduras en una relación 50%: 50% como base húmeda. Excepto 
ST, todos los otros parámetros son expresados en base seca. 
 
 
Producción y rendimiento de biogás y metano 
La evolución del biogás para ambos reactores se muestra en la Figura 2 a. Pudo observarse 
una fase lag mayor en el co-digerido G-FV que el mono-digerido G. La producción 
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acumulada fue mayor en el G hasta el día 65, luego comenzó a decaer y la producción 
acumulada en el co-digerido G-FV fue superior desde ese día y hasta los 114 d de ensayo.  
 
Figura 2. Evolución de la producción y rendimiento de biogás y metano para G y G-FV. a) Biogás 
acumulado en el tiempo; b) Producción de biogás específica (PBE) en el tiempo; c) Producción de metano 
específica (PME).  
 
La producción acumulada fue de 996 L y 764 L para G-FV y G, respectivamente al final 
del ensayo. Si bien ambos reactores fueron operados con la misma temperatura, agitación 
y VCO la mayor producción de biogás acumulada fue observada en el co-digerido G-FV, 
incrementándose en un 30% con respecto al proceso mono-digerido G. 
El rendimiento de biogás calculado como PBE se muestra en la Figura 2 b. La PBE en G 
fue superior hasta el día 60 y luego comenzó a decaer en el tiempo hasta alcanzar un valor 
constante en la etapa final del ensayo (92-114 d), con un promedio de 0,25 ± 0,01 L/gSV. 
La PBE en G-FV fue superior al G a partir del día 60, con un valor promedio de 0,33 ± 
0,01 L/gSV hasta el final del ensayo. La PBE fue 32% superior en G-FV que en G al final 
del ensayo.  
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En cuanto a la generación de metano, se observó que el % de metano en el biogás fue 
62,6 ± 2,4% y 62,8 ± 4,0% para G-FV y G, respectivamente, en el período estacionario. 
El contenido de metano en el volumen de gas total quedó aproximadamente constante 
desde el día 78 y hasta el final del ensayo en ambos reactores (seis muestreos), no 
encontrándose diferencias significativas (p> 0,05).  
El rendimiento de CH4 (Figura 2 c) fue calculado como producción de metano específica 
(PME). La PME fue aproximadamente constante en ambos reactores, a excepción del 
último punto de muestreo (114 d) en G donde hubo una marcada caída. La PME promedio 
fue 0,21 ± 0,01 LCH4/gSV y 0,16 ± 0,03 LCH4/gSV en G-FV y G, respectivamente. El 
proceso co-digerido condujo a un incremento del 31% comparado con el proceso mono-
digerido del guano. Por otro lado, el análisis de correlación mostró que el rendimiento de 
biogás y metano tuvieron una correlación positiva (R2= 0,89; p≤ 0,001). 
Efecto de los compuestos nitrogenados 
Las concentraciones de NTK y NAT en G y G-FV en el tiempo son mostradas en la Figura 
3 a. Los valores promedios obtenidos fueron 3,45 ± 0,45 g/L y 2,68 ± 0,27 g/L para G-
FV y 4,44 ± 0,20 g/L y 3,54 ± 0,14 g/L para G, respectivamente. Pudo observarse que en 
el rango medido (63-114 d), la concentración máxima de NTK y NAT en G-FV fue en el 
día 63 y luego la concentración decreció en el tiempo. Sin embargo, la concentración de 
NTK y NAT fue relativamente constante para el sistema G, con un rango comprendido 
entre 4,1-4,5 g/L de NTK y entre 3,3-3,7 g/L de NAT durante todo el período analizado.  
Además, un pico de concentraciones de NAT y NTK fue observado al final del ensayo 
(114 d) en ambos reactores G y G-FV. Por otro lado, el análisis estadístico mostró que 
hubo diferencias significativas en las concentraciones de NTK y NAT entre ambos 
reactores, siendo significativamente superior en G con respecto al guano co-digerido (p< 
0,01 y p< 0,001, respectivamente). El análisis de correlación mostró que la variable NAT 
tuvo una correlación positiva con la variable NTK (R2= 0,98; p≤ 0,001) y además, hubo 
una alta relación NAT/NTK con un promedio del 0,78 y 0,79 en G-FV y G, 
respectivamente. Como era esperado, ambos tratamientos mostraron alto contenido de 
compuestos nitrogenados, con una alta transformación del nitrógeno a amoníaco en el 
medio. 
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Figura 3. Variación de los compuestos nitrogenados y su relación con el pH para G y G-FV. a) NTK (líneas 
punteadas) y NAT (línea sólida) durante el período analizado; b) pH (línea punteada) y NAL (línea sólida) 
durante el período analizado; c) Relación entre pH y el % de NAL/NAT, independientemente del reactor y 
del tiempo (líneas punteada indican el 95% de intervalo de confianza de la regresión lineal). 
 
Los valores obtenidos de las concentraciones de NAL y del pH para ambos reactores en 
el período ensayado son mostrados en la Figura 3 b. La concentración de NAL fue 
significativamente superior en G (p< 0,01). En ambos reactores, las concentraciones de 
NAL se incrementaron de 42,0 mg/L a 161,6 mg/L en G y de 22,0 mg/L a 98,2 mg/L en 
G-FV durante el período 70-105 d. La concentración NAL tuvo una correlación positiva 
con el pH durante todo el período ensayado (R2= 0,90; p< 0,001). Por otro lado, los 
valores de pH mostraron no tener diferencias significativas entre ambos tratamientos G y 
G-FV (p> 0,05). En consideración a la relación entre variables (pH y NAL), se observó 
que la máxima concentración de NAL fue alcanzada con un valor de pH> 8 al final del 
ensayo (114 d) para ambos reactores.  
En la Figura 3 c, se muestra la relación entre el % de la concentración NAL en el medio, 
con respecto al NAT y su relación con el pH, independientemente del tiempo. La curva 
responde a una correlación no lineal entre NAL/NAT (eje y) y el pH (eje x), siguiendo la 
ecuación exponencial: 
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𝑦 = 2,34−7 ∗ 𝑒(2,16∗×)    (𝑅2 = 0,993) 
 
Los valores de NAL/NAT fueron menores al 2% cuando el pH fue menor a 7,4, mientras 
que esta relación se incrementó exponencialmente cuando el pH fue superior a 7,4. A un 
pH superior a 8, las concentraciones de NAL se incrementaron entre 9-12% para ambos 
tratamientos.  
Análisis de la estabilidad del proceso 
Los parámetros de control AP, AT, AGV y los indicadores de estabilidad alfa (AP/AT) y 
AGV/AT fueron monitoreados en el tiempo y son graficados en la Figura 4. 
 
 
Figura 4. Monitoreo de los parámetros de control del proceso anaeróbico para los tratamientos G y G-FV. 
a) Evolución de la alcalinidad total (AT); b) Evolución de la alcalinidad parcial (AP); Evolución de los 
ácidos grasos volátiles (AGV) y el pH; d) Evolución de los indicadores de estabilidad alfa (AP/AT) y 
AGV/AT. 
 
La AP (Figura 4 a) y AT (Figura 4 b) siguieron el mismo comportamiento, con un valor 
máximo de 30 g/L de AT y 22 g/L de AP en G y de 25 g/L de AT y 18 g/L de AP a los 
63 d. Si bien la AP y la AT se mantuvieron dentro de un rango acotado tanto para G como 
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para G-FV, una caída de estas variables fue observada a los 6, 49 y 85 días de ensayo en 
el tratamiento G-FV. 
Los AGV (Figura 4 c) mostraron valores máximos de 2,1 g/L y 3,2 g/L en G-FV y G 
respectivamente, a los 14 d del ensayo. Luego, la concentración de AGV decae en el 
tratamiento G, hasta alcanzar un valor mínimo de 0,7 g/L a los 49 d, para luego 
incrementarse hasta alcanzar un valor de 1,5 g/L a los 63 d del ensayo. En el caso del 
tratamiento G-FV se observó un comportamiento fluctuante en el tiempo, donde los picos 
mínimos se observaron a los 6, 49 y 85 d de ensayo, los mismos días donde se observaron 
las menores concentraciones de AT y AP, y los picos máximos ocurrieron a los 14, 35 y 
70 d de ensayo. En cuanto al pH, mostró un comportamiento constante en el tiempo hasta 
los 63 d, para luego reflejar una caída a los 70-77 d del ensayo y un incremento posterior 
en el tiempo en ambos reactores G y G-FV. No se observaron diferencias marcadas de 
pH entre ambos reactores, y por otro lado, esta variable no reflejó los incrementos de 
AGV encontrados durante los primeros días del ensayo. Sin embargo, la caída observada 
del pH a los 70-77 días está relacionado con el incremento de los AGV en ese mismo 
período para ambos tratamientos. 
Los indicadores de estabilidad del proceso, alfa y AGV/AT, mostraron estar siempre 
dentro de los valores de referencia que indican condiciones estables (alfa> 0,6 y AGV/AT 
< 0,3-0,4). Sin embargo, se destaca un valor mínimo de alfa de 0,7 a los 63 d, coincidente 
con los picos máximos alcanzados de AT y AP en ambos tratamientos. La relación 
AGV/AT mostró un incremento durante los primeros días y entre los 63-70 d del ensayo, 
reflejando el incremento de los AGV en ese mismo período.  
Se calcularon los % de remoción de la materia orgánica como remoción de la DQO total 
(DQOt) y de los SV. Los valores obtenidos fueron 64,9 ± 8,9% R de SV y 72,0 ± 10,3% 
R de DQOt para G-FV, 58,5 ± 7,4% R de SV y 65,1 ± 3,2% R de DQOt para G. Se observó 
una alta eficiencia de remoción de sustrato, alcanzando el 60% (como DQO y SV) en G 
y G-FV. El co-digerido mostró valores de reducción de SV significativamente superiores 
al tratamiento mono-digerido del guano (p< 0,05). Aunque no hubo diferencias 
significativas entre ambos tratamientos para DQOt, se observó una tendencia de mayor 
remoción de este parámetro en G-FV. Por otro lado, la R de DQOt y de los SV mostraron 
una correlación negativa con el parámetro NTK (R2= -0,70; p≤ 0,05). 
Análisis de la calidad del digerido 
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Los valores promedios fisicoquímicos medidos en el digerido son mostrados en la Tabla 
2. Los parámetros CE, DQO, Mn, Ca y Zn mostraron ser estadísticamente superiores en 
G.  
 
Tabla 2. Propiedades físicas y químicas del digerido en los últimos seis eventos de muestreo 
en ambos tratamientos G y G-FV (promedio ± desvío estándar). 
Parámetro Unidad G-FV G 
CE mS/cm 16,8 ± 2,6 a 19,6 ± 0,6 b 
DQO g/L 12,5 ± 3,8 a 33,8 ± 3,7 b 
Ca mg/L 1630,0 ± 272,4 a 1771,0 ± 454,6 b 
Mg mg/L 163,5 ±  53,8 a 277,3 ± 75,8 a 
K mg/L 1960,4 ± 498,4 a 2117,5 ± 270,4 a 
Na mg/L 701,8 ± 36,2 a 702,3 ± 60,9 a 
Zn mg/L 10,2 ± 2,5 a 20,7 ± 3,7 b 
Mn mg/L 6,3 ± 2,5 a 19,1 ± 2,7 b 
Cu mg/L 1,6 ± 0,3 a 1,7 ± 0,5 a 
Fe mg/L 57,0 ± 17,3 a 76,5 ± 12,5 a 
Referencias. CE: conductividad eléctrica; DQO: demanda química de oxígeno. Letras 
distintas indican diferencias significativas (p< 0,05) entre los tratamientos G y G-FV. 
 
En el resto de los parámetros no se observaron diferencias significativas. En particular, 
los valores obtenidos de Cu y Zn, fueron comparados con la normativa de Reino Unido 
PAS 110 (2010) y con la reciente normativa Argentina (Res. 19/19, 2019). La normativa 
internacional establece como valores límites 400 mg/Kg de Zn y 200 mg/Kg de Cu y la 
normativa argentina, 300 mg/Kg de Zn y 150 mg/Kg de Cu (expresados en base seca). En 
este trabajo, las concentraciones de Zn fueron 391 ± 89 mg/Kg (10,2 mg/L) y 596 ± 100 
mg/Kg (20,7 mg/L) y las concentraciones de Cu fueron 49,7 ± 15, 6 mg/Kg (1,6 mg/L) y 
60,0 ± 9,6 mg/Kg (1,7 mg/L) en G-FV y G, respectivamente, expresadas como base seca.  
En la Tabla 3, se muestra el análisis microbiológico y parasitológico del digerido obtenido 
en el último muestreo, en ambos tratamientos G-FV y G. 
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Tabla 3. Análisis microbiológico y parasitológico en el último muestreo del digerido obtenido 
en ambos tratamientos G y G-FV. 
 G-FV G 
Microorganismos     
Coliformes fecales >1100 NMP/g >1100 NMP/g 
E. coli presencia presencia 
Salmonella spp ausencia ausencia 
P. aeruginosa ausencia ausencia 
Proteus Mirabilis presencia presencia 
Parásitos   
 Strongylus avium 
Huevos de 
Strongyloides 
Strongylus avium 
Ácaros 
Ascaridia spp/Heterakis spp 
 
Referencias. NMP= número mas probable 
 
Análisis de correlación 
La Tabla 4 muestra los resultados obtenidos del análisis de correlación entre todos los 
parámetros analizados. La CE se correlacionó positivamente con NAT (R2= 0,79; p≤ 
0,01) y NTK (R2= 0,73; p≤ 0,01), mostrando la influencia de este parámetro sobre la CE, 
donde una mayor concentración de amonio tendería a incrementar la CE. El elemento Zn 
tuvo una correlación positiva con el Mn (R2= 0,82; p≤ 0,01), Mg (R2= 0,85; p≤ 0,001), 
NAT (R2= 0,85; p≤ 0,05) y NTK (R2= 0,88; p≤ 0,05), mientras que éste tuvo una 
correlación negativa con el rendimiento de biogás (R2= -0,82; p≤ 0,05) y rendimiento de 
metano (R2= -0,93; p≤ 0,01). Mg y Mn mostraron una correlación positiva con el NAL 
(R2= 0,96; p≤ 0,05) y el Fe (R2= 0,72; p≤ 0,05), respectivamente, mientras que éstos 
metales mostraron una correlación negativa con el rendimiento de biogás (R2= -0,72 y 
R2= -0,78, respectivamente; p≤ 0,05). La correlación negativa del Zn, Mn y Mg con la 
producción de biogás podría indicar que estos metales tienen un efecto en las bacterias 
anaeróbicas, afectando negativamente la producción de biogás, y en particular el Zn, con 
las bacterias metanogénicas (correlación negativa con la producción de metano).  
La DQO tuvo una correlación positiva con el NAT (R2= 0,86; p≤ 0,001) y el NTK (R2= 
0,87; p≤ 0,001), mientras que tuvo una correlación negativa con el rendimiento de metano 
(R2= -0,83; p≤ 0,01). Finalmente, los parámetros NAT y NTK tuvieron una correlación 
negativa con el rendimiento de biogás (R2= -0,74 y R2= -0,73, respectivamente; p≤ 0,01) 
y rendimiento de metano (R2= -0,86 y R2= -0,89, respectivamente; p≤ 0,01), indicando 
que estas variables afectan directamente el proceso de degradación del guano. 
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7.4. Discusión 
 
Caracterización de los sustratos y performance del proceso anaeróbico 
Los sustratos utilizados mostraron alto contenido de materia orgánica y nutrientes, 
indicando condiciones favorables para el proceso biológico anaeróbico. Las 
características del guano y de las FV en este experimento fueron similares a las reportadas 
en otros trabajos (Alvarez and Lidén, 2008; Borowski and Weatherley, 2013; Gangagni 
Rao et al., 2011; Quiroga et al., 2010; Wang et al., 2012; Zhao et al., 2014). En particular, 
se encontraron altas concentraciones de N, P, Ca, Mg, Na, Mn, Cu y Zn en el sustrato G. 
El agregado del co-sustrato FV mejoró la relación C/N, incrementando esta relación de 6 
a 9. Sin embargo, a pesar que el co-sustrato FV incrementó un 33% la relación C/N, no 
se logró alcanzar el rango óptimo comprendido entre 25-30 (Meegoda et al., 2018) y que 
requieren las bacterias metanogénicas para su desarrollo y supervivencia. Sin embargo, 
según Foster Carneiro (2005) la cantidad requerida de estos nutrientes en los proceso de 
digestión anaeróbica es variable según las especies de microorganismos existentes y el 
sustrato que se degrade.  
En cuanto al análisis del biogás, los resultados mostraron que el proceso de la co-digestión 
del guano con FV mejoró la producción y rendimiento de biogás y metano (> 30%). Este 
efecto de mejora en la producción y rendimiento del gas, podría deberse a varios factores. 
Tabla 4. Coeficientes de correlación de Pearson entre los parámetros fisicoquímicos en los dos reactores 
anaeróbicos.  
  Ca Zn  Mn  Fe  DQOr SVr NAT  NTK  NAL  PBE  PME 
pH -0.72**        0.90***   
CE       0.79** 0.73**    
Mg  0.85***       0.96* -0.72*  
Zn    0.82**    0.85* 0.88*  -0.82* -0.93** 
Mn     0.72*      -0.78*  
DQO      -0.81*** 0.86*** 0.87***   -0.83** 
DQOr        -0.70*    
SV       -0.99***     
SVr        -0.70*    
NAT         0.98***  -0.74** -0.86** 
NTK           -0.73** -0.89** 
PBE            0.89*** 
Los asteriscos indican co-relaciones significativas entre los parámetros: * p≤0,05, ** p≤0,01, and *** p≤0,001. 
DQOr y SVr representan la DQO y SV removidos, expresados como %. 
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La composición de nutrientes del FV podría producir un efecto sinergético junto con los 
nutrientes aportados por el guano, mejorando así el proceso. Otra causa podría ser por la 
dilución del potencial inhibidor que es el amoníaco libre. La concentración de nitrógeno 
en la mezcla G-FV es menor que en el sustrato G. Además, la relación C/N fue mayor en 
la mezcla G-FV, mostrando también condiciones más favorables para el crecimiento y 
actividad de las metanogénicas. Otro factor influyente en la mejora del proceso es el 
mayor potencial bioquímico metanogénico (PBM) en FV comparado con el guano. Las 
FV poseen un alto porcentaje de materia orgánica biodegradable (75% de la materia seca 
es azúcar y hemicelulosa) que favorece la degradación de este residuo (Bouallagui et al., 
2005; Gelegenis et al., 2007; Ren et al., 2018).  
Por otro lado, se observó que en el reactor mono-digerido G, el PBE decayó luego de los 
30 d. Sin embargo, este decaimiento no fue observado en el PME, el cual se mantuvo 
aproximadamente constante en el tiempo. Esto podría explicarse considerando las dos 
vías de formación del metano, mediante la acción de bacterias acetoclásticas e 
hidrogenotróficas. Las acetoclásticas son generalmente más sensibles que las 
hidrogenotróficas a compuestos tóxicos como el NAL. Así, altos niveles de NAL, pueden 
inhibir a las acetoclásticas pero el metano puede seguir generándose por las 
hidrogenotróficas, vía consumo de H2 y CO2. Esto se refleja con una caída en la 
producción del biogás, no impactando en el contenido de metano en el gas total (Borowski 
et al., 2014).  
En cuanto al monitoreo de los compuestos nitrogenados, se observó que hubo una 
tendencia hacia menores concentraciones de NTK, NAT y NAL en el proceso co-
digerido. Esto está relacionado con el efecto de dilución del sustrato guano que es 
agregado con las FV, cuya composición de nitrógeno es menor. Las concentraciones 
encontradas en este trabajo fueron superiores a las reportadas por otros investigadores 
que encontraron inhibición con concentraciones de 1,7-1,8 g/L de NAT utilizando 
inóculos no aclimatados (Yenigün and Demirel, 2013).  
La ausencia de inhibición en este trabajo, podría estar asociada al extenso período de 
adaptación de las bacterias al sustrato (7 meses) y al incremento paulatino de la VCO 
antes de arrancar el ensayo. Esto generó una biomasa aclimatada y con mayor tolerancia 
a concentraciones más altas de nitrógeno amoniacal, permitiendo un proceso estable de 
degradación anaeróbica del guano, evidenciado por la generación continua de biogás y 
metano. Varios estudios han reportado que la biomasa aclimatada, permite 
concentraciones hasta 4 g/L de NAT y hasta 1,1 g/L de NAL (Rajagopal et al., 2013; 
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Yenigün and Demirel, 2013). En este trabajo las concentraciones de NAT y NAL 
estuvieron por debajo de esas concentraciones críticas reportadas. Si bien no hubo una 
interrupción del proceso anaeróbico en el sistema G, pudo observarse una leve o parcial 
inhibición del proceso, reflejado por la caída en la PBE a partir de los 30 d. La falta de 
muestreo de los compuestos nitrogenados durante los primeros 60 d, impide relacionar 
esta caída del biogás con las concentraciones de NTK, NAT y NAL en ese momento. Por 
otro lado, las concentraciones de NAL en el co-digerido y mono-digerido fueron similares 
y siguieron la misma performance durante todo el período muestreado. Las máximas 
concentraciones alcanzadas de NAL (> 400 mg/L) y de pH (8,1) se relacionaron con la 
caída del PME a los 114 d en el tratamiento G. Probablemente, estas concentraciones 
pudieron afectar a las bacterias metanogénicas. Resultados similares fueron reportados 
por Duan et al. (2012), quien encontró una leve inhibición del proceso anaeróbico cuando 
las concentraciones de NAL se encontraron en el rango de 250-400 mg/L. Sin embargo, 
es de destacar que a pesar de haberse alcanzado la misma concentración de NAL y de 
valor de pH en G-FV a los 114 d, esta caída en la PME no fue observada, teniendo una 
respuesta diferente que el tratamiento G. Esta diferente respuesta en G-FV, podría deberse 
a que el proceso ocurrió a menores concentraciones de NTK que en G (3500 mg/L en G-
FV Vs 4500 mg/L en G), o bien a diferencias en la composición biomásica, donde el 
proceso de co-digestión favoreció la selección de bacterias más tolerantes a las 
concentraciones de NAL. Mayores estudios son requeridos para explicar mejor esta 
diferencia encontrada entre ambos procesos.  
En cuanto al efecto del pH, se observó que las mayores concentraciones de NAT y NAL 
estuvieron asociados a pH> 8 en ambos reactores G y G-FV. El incremento del pH 
condujo a un mayor porcentaje de NAL en solución. La bibliografía reporta que un pH> 
7 puede producir un impacto negativo en la generación de biogás debido a una mayor 
presencia del amoníaco (Hadj et al., 2009; Rajagopal et al., 2013). Sin embargo, en el 
caso del proceso co-digerido, se encontraron pH superiores a 7 y no hubo disminución en 
la producción de biogás.  
Existe una fuerte interacción y dependencia entre el NAL, el NAT y el pH, que para una 
mejor interpretación de estos inhibidores deberían ser relacionados entre sí. El porcentaje 
del NAL que proviene de la disociación del NAT y su relación con el pH, permitió 
clarificar las asociaciones entre estas variables. Cuando el pH fue superior a 7,4, el % del 
NAL en solución se incrementó exponencialmente, alcanzando 9-12% para pH> 8. Un 
resultado similar fue encontrado por Rajagopal et al (2013), quien encontró que un 
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digestor anaeróbico operado a pH 7 y a 35°C, la concentración de NAL se mantiene por 
debajo del 1% del NAT, y a pH 8, la concentración de NAL fue un 10% del NAT. La 
relación entre el NAL/NAT y el pH podrían ser indicadores de toxicidad e inhibición 
durante el proceso anaeróbico. En relación a lo expuesto entonces, en este ensayo se 
observó una caída del rendimiento de metano cuando el pH fue 8,1 y la relación 
NAL/NAT fue del 12%. 
En cuanto a las variables de control que evalúan la performance del proceso, alfa y 
AGV/AT mostraron condiciones estables del proceso. alfa y AGV/AT indicaron estar 
dentro de los valores de referencia, con suficiente capacidad buffer para estabilizar el 
proceso anaeróbico en ambos reactores. Sin embargo estos indicadores no pudieron 
reflejar la cierta inestabilidad observada en G, reflejada por la disminución en la PBE y 
por la caída en el PME a los 114 d. Similares resultados fueron reportados por Duan et al. 
(2012), quien reportó una leve inhibición en el proceso pero la relación AGV/AT mostró 
condiciones estables al mismo tiempo.  
El incremento de la concentración NAL conduce a un incremento de la AT. Esto pudo 
reflejarse a los 63 d del ensayo, donde un pico máximo de NAL es coincidente con el 
máximo valor alcanzado de la AT, en ambos tratamientos. Luego, hubo un incremento de 
la AGV que condujo a una caída del pH. La AT y NAL decaen por la caída del pH y el 
sistema alcanza un nuevo estado de equilibrio. Así la relación AGV/AT podría no reflejar 
la inestabilidad causada por el amoníaco, manteniendo la relación dentro del rango de 
referencia entre 0,3-0,4. Nie et al. (2015) también mostró que la mono-digestión del guano 
operó en condiciones estables con una relación AGV/AT entre 0,20-0,35 mientras que 
una inhibición parcial se encontró con concentraciones de 9,86 g/L de AGV y con 
concentraciones de NAL< 0,6 g/L.  
En relación a la materia orgánica, se observó un alto porcentaje de remoción de DQO y 
SV (> 60%), indicando una eficiente degradación de la materia orgánica en ambos casos. 
El porcentaje de remoción se encontró comprendido dentro del rango reportado por Sakar 
et al. (2009), quien encontró entre 32% y 78% de DQO y SV de remoción para la digestión 
anaeróbica del guano. La comparación entre ambos tratamientos mostró que G-FV tuvo 
una mayor remoción de SV que G, asociado esto con la mayor producción y rendimiento 
de biogás y metano observado. Asimismo, la menor remoción de la materia orgánica en 
G, podría estar asociada con las mayores concentraciones de nitrógeno, evidenciado por 
la correlación negativa encontrada entre la DQO y los SV (removidos) con el NTK. 
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El nitrógeno amoniacal, sulfuros, metales y compuestos orgánicos son los inhibidores 
comúnmente encontrados en reactores anaeróbicos (Chen et al., 2014). El análisis de 
correlación de este trabajo, sugiere que alta materia orgánica, alto contenido de 
compuestos nitrogenados (como NTK y NAT) y alto contenido de ciertos elementos 
totales (Zn, Mg y Mn) podrían ser indicadores de la disminución del rendimiento de 
biogás y metano. Como se mencionó anteriormente (capítulo sobre caracterización del 
guano), estos elementos están presentes en el estiércol, debido a que ingresan en el animal 
a través de la alimentación, el uso de aditivos y como promotores del crecimiento (Bolan 
et al., 2004; F.A.O., 2008). Excesivas cantidades conducen a una acumulación de estos 
elementos en el estiércol, los cuales se acumulan en un proceso anaeróbico y pueden 
generar toxicidad para las bacterias anaeróbicas. Se ha reportado que bajas 
concentraciones de Zn2+ y con valor óptimo de 5 mg/L conduce a una mejora de la 
producción de biogás. Cantidades trazas de Zn2+ son necesarias para mantener el 
metabolismo celular, mientras que a altas concentraciones puede inhibir el crecimiento 
de las metanogénicas (Guo et al., 2019). En este trabajo se encontraron concentraciones 
superiores al valor óptimo para el desarrollo de las metanogénicas, siendo 10 mg/L y 20 
mg/L para G-FV y G respectivamente.  
Calidad del digerido 
La CE mostró valores altos en ambos reactores G y G-FV. Si bien este parámetro no está 
incluido como parámetros de control en las normativas internacionales, debe considerarse 
que excesivas dosis o aplicaciones continuas del digerido podrían conducir a un 
incremento en la salinidad del suelo e inhibición en el crecimiento de las plantas 
(Alburquerque et al., 2012). Burton and Turner (2003) reportó que el agregado de 
residuos orgánicos con CE> 4mS/cm al suelo en zonas áridas y semiáridas podría causar 
salinización, afectando la producción de los cultivos.  
El promedio de los valores de Ca, Mg, K y Na en G, fueron similares a aquellos reportados 
por Nkoa (2014) y Voća et al (2005). Varios trabajos han demostrado que los digeridos 
derivados de guano, cerdo, forraje y residuos orgánicos domiciliarios son fertilizantes 
valiosos para la producción agrícola (Amon et al., 2007; Lukehurst et al., 2010; Weiland, 
2010). Sin embargo, el exceso de algunos metales, considerados como macro o 
micronutrientes en el digerido, pueden ser perjudiciales tanto al suelo como a los cultivos. 
Tanto las concentraciones de Zn como Mn fueron significativamente mayores en G. 
Evidentemente, la co-digestión del guano tuvo un efecto de dilución en el digerido. El Zn 
puede acumularse y generar fitotoxicidad, causando peligrosidad sobre los suelos 
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agrícolas y sobre los cultivos. Aplicaciones repetidas de digerido al suelo puede resultar 
en acumulación de materia orgánica y Mn, factores que favorecen la toxicidad por Mn en 
suelos con baja capacidad de sorción de este metal (Nkoa, 2014). 
La aplicación del digerido para su valorización agronómica, está limitada principalmente 
por el contenido de metales pesados. Tomando como referencia los valores límites que 
establecen la normativa de Reino Unido (PAS 110, 2010) y la normativa argentina (Res. 
19/19, 2019), la concentración de Zn en el digerido G superó el valor límite establecido 
en ambas normativas. En el caso del digerido G-FV, su valor supera el límite establecido 
por la normativa argentina solamente. Se destaca que las concentraciones de Zn fueron 
elevadas en ambos digeridos. Probablemente esto esté asociado al manejo y alimentación 
de las aves. En cuanto a las concentraciones de Cu obtenidas en ambos digeridos, se 
encontraron por debajo de los límites permitidos en ambas normativas. 
El análisis microbiológico, mostró la presencia de E. coli y coliformes fecales superiores 
a los límites establecidos por la normativa argentina en los digeridos de ambos 
tratamientos G y G-FV, limitando así su aplicación para su valorización agronómica. Por 
otro lado, se encontró presencia P mirabilis y de parásitos en ambos digeridos. En el 
digerido del tratamiento G-FV se observó ausencia de ácaros y de Ascaridia 
spp/Heterakis spp, mientras que en el tratamiento G se encontraron ambos parásitos en el 
digerido. El proceso de co-digestión del guano con FV favorece la eliminación de estos 
parásitos. Sin embargo, debido a que solo se realizó en el último muestreo, se requieren 
mayores estudios para confirmar este efecto y su causa.  
 
7.5. Resumen y Conclusiones 
 
El guano de aves ponedoras co-digerido con residuos de frutas y verduras condujo a una 
mayor producción y rendimiento de biogás y metano, mayor remoción de materia 
orgánica, menores concentraciones de compuestos inhibitorios y una mayor calidad del 
digerido. Específicamente: 
 El agregado de FV condujo a un incremento superior al 31% de la PBE y la PME. 
Esto podría deberse a las características intrínsecas de las FV (alta biodegradabilidad 
y alto potencial metanogénico), al incremento de la C/N y/o a la dilución de los 
compuestos nitrogenados.  
 La mono-digestión del guano condujo a una parcial inhibición en el rendimiento de 
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biogás, pero el rendimiento de metano no fue afectado. Esto podría estar asociado a 
la afección de las bacterias acetoclásticas y no a las hidrogenotróficas, las cuales 
siguen produciendo metano. Se requieren mayores estudios para determinar la causa. 
Esto podría estar asociado a las mayores concentraciones de los compuestos 
nitrogenados NAT (3,54 mg/L) y NTK (4,44 mg/L) encontrados, y no a la 
concentración del NAL, ya que en ambos casos estos valores fueron similares. 
 Los parámetros de control, alfa, AGV/AT y pH, mostraron siempre condiciones 
estables en ambos tratamientos. Sin embargo, estos indicadores no reflejaron la 
inestabilidad observada en el sistema mono-digerido del guano. 
 Los valores de Ca, CE, Mn y Zn, fueron más altos en el tratamiento mono-digerido 
del guano. Particularmente, las concentraciones de Zn encontradas en este digerido 
superaron los valores permitidos por la normativa internacional y Argentina, para su 
aplicación como valorización agronómica.  
 El análisis microbiológico y parasitológico realizado en el último muestreo, mostró 
que el digerido proveniente de ambos reactores no cumplió con las características de 
higienización necesarias para asegurar la inocuidad de su aplicación al suelo. 
 El análisis de correlación sugirió que la materia orgánica, los compuestos 
nitrogenados (NAT y NTK) y ciertos elementos totales (Zn, Mg, Mn) podrían ser 
indicadores de la reducción del rendimiento de biogás y metano.  
Asimismo, la co-digestión del guano con frutas y verduras sería recomendable, no solo 
por los beneficios mencionados anteriormente, sino también porque representa una 
alternativa de tratamiento de dos residuos altamente problemáticos a nivel local, regional 
y territorial. 
Por otro lado, la digestión anaeróbica del guano mono-digerido y co-digerido con 
residuos de frutas y verduras en un reactor piloto de alimentación semi-continua generó 
información sobre las concentraciones de compuestos nitrogenados que generaron una 
inhibición parcial, sobre los rendimientos de biogás y metano, como así también sobre las 
potencialidades y limitantes del digerido. Estos aportes permitirán ajustar variables de 
diseño, de control y de monitoreo para la implementación de plantas de biogás a escala 
real. 
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8. Conclusiones y Comentarios 
Generales 
 
 
 182 
 
En general, el guano (G) presentó características favorables para que pueda ser tratado 
por digestión anaeróbica (DA): rico en materia orgánica, nutrientes esenciales (N, P, K), 
nutrientes secundarios (Ca, Mg, S) y elementos trazas (Cu, Zn, Fe, Mn). Sin embargo, 
presentó concentraciones altas de nitrógeno amoniacal (N-NH3), pH alcalino, 
concentraciones altas de Na y Zn, los cuales son potenciales inhibidores y limitantes del 
proceso. 
Se caracterizó y comparó el G generado en los dos sistemas principales de manejo de la 
producción avícola en Argentina: el sistema convencional (SC) y el sistema automatizado 
(SA) de jaulas en batería. La comparación demostró que las condiciones de manejo de 
este residuo, condicionan sus características intrínsecas. Si bien las concentraciones de 
compuestos nitrogenados son mayores en el G del SA, éste sería el más recomendable 
para ser tratado por DA. El G del SC va perdiendo carbono y humedad, concentrando 
nutrientes y compuestos tóxicos (Mn, Fe) y con mayor presencia de microorganismos 
patogénicos y parásitos. 
Se ajustó la metodología e implementó el ensayo de Actividad Metanogénica Específica 
(AME), el cual es una herramienta de control de la actividad de la biomasa, ampliamente 
utilizada en plantas de biogás, pero con escasos antecedentes de su implementación en 
nuestro país. Para ello, se generó la protocolización del ensayo y reactores de diseño 
propio que aseguraron las condiciones de hermeticidad durante todo el ensayo y 
permitieron medir el volumen de biogás y metano de una forma práctica y precisa. Se 
evaluó la AME en inóculos de diferentes orígenes y de plantas en funcionamiento, siendo 
los lodos de cervecería, del tipo granular, los que mayor actividad presentaron. 
Se determinó el potencial energético del G, mediante la implementación del ensayo de 
potencial bioquímico metanogénico (PBM), el cual es una metodología de gran aplicación 
como estudios de viabilidad técnica. Se evaluaron factores que influyen en la 
determinación del PBM para ajustar la metodología y la optimización del proceso: la 
relación entre el sustrato y el inóculo (S/I) y las características del inóculo, considerando 
su origen, la AME, y el efecto de la aclimatación al sustrato (IA= inóculo adaptado, I= 
inóculo sin adaptación). Se concluye que la relación de S/I es influyente en el PBM, 
siendo S/I= 0,4 gSV/gSSV la mejor relación obtenida, y la actividad del inóculo (AME) 
tiene mayor influencia que la aclimatación al tipo de sustrato. Sin embargo, para 
relaciones más altas, estas diferencias ya no son marcadas, y ambos inóculos (IA e I) 
responden generando el mismo rendimiento de metano y biodegradabilidad del residuo. 
Se recomienda utilizar inóculos con alta actividad microbiana y del tipo granular para 
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determinar el PBM. Por otro lado, el rendimiento de metano disminuyó en un 30% cuando 
se utilizó un inóculo aclimatado. Esta información podrá ser utilizada como referencia 
para el escalamiento, estimando el rendimiento máximo de metano en una planta de 
biogás que utilizará biomasa aclimatada al sustrato como una estrategia para minimizar 
la toxicidad por altas concentraciones de nitrógeno amoniacal.  
Se evaluó el PBM del G co-digerido con otros dos residuos: vacuno (V) y frutas y 
verduras (FV), utilizando el proceso de co-digestión como una estrategia para la 
optimización de la DA. Hubo una tendencia hacia la mejora del proceso anaeróbico con 
el G co-digerido con FV, evidenciado por un mayor rendimiento de metano, biogás e 
índice de biodegradabilidad. Por otro lado, el análisis parasitológico y microbiológico 
mostró que con tiempos de retención de 48 días, se eliminaron los microorganismos 
patogénicos coliformes fecales, E. coli y Salmonella, generando un producto digerido en 
condiciones seguras de sanitización. 
El estudio de la digestión anaeróbica en reactores semi-continuos a escala piloto permitió 
aproximar las condiciones de trabajo que son implementadas en una planta de biogás a 
escala real. El G co-digerido con FV condujo a un 30% más de producción y rendimiento 
de biogás y metano, mayor remoción de materia orgánica, menores concentraciones de 
compuestos inhibitorios y una mayor calidad del digerido que el G mono-digerido. Sin 
embargo, en ambos procesos se obtuvieron concentraciones altas de Zn en el digerido, y 
microorganismos patogénicos, los cuales limitan su aplicación para su valorización 
agronómica. Se recomienda modificar variables de manejo en la producción avícola que 
minimicen la presencia de patógenos, parásitos y compuestos que generan toxicidad tanto 
para el proceso como para el digerido. Finalmente, se concluye que la co-digestión del G 
con FV no solo genera beneficios en la DA, sino también representa una alternativa de 
tratamiento de dos residuos altamente problemáticos en nuestro país que podrían ser 
utilizados como recursos energéticos. 
El trabajo realizado en esta tesis, permitió generar equipamiento y desarrollar dos ensayos 
de gran aplicabilidad y con alta demanda a nivel territorio. El análisis integral de la 
degradación anaeróbica del G, evaluado tanto a escala laboratorio como piloto brindó 
información para el scaling up y la implementación de esta tecnología a escala real.  
Por otro lado, la caracterización del G y del digerido permitió generar información 
regional, esperando que sirvan de base para impulsar la generación de nuevas alternativas 
de manejo y gestión en la producción avícola, que mejoren las condiciones de este residuo 
y maximicen su utilización como recurso energético. 
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 10. Anexos 
 10.1. Anexo 1: Abreviaturas 
 
% R= porcentaje de remoción 
AGV/AT= relación entre los ácidos grasos volátiles y la alcalinidad total 
AGV= ácidos grasos volátiles 
Alfa= relación entre la alcalinidad parcial y la total (AP/AT) 
AME= actividad metanogénica específica 
AP= alcalinidad parcial 
AT= alcalinidad total 
CE= conductividad eléctrica 
DA= digestión anaeróbica 
DQOs= demanda química de oxígeno soluble 
DQOt= demanda química de oxígeno total 
FV= residuos de frutas y verduras 
G= guano 
G1= lodo de guano 1 
G2= lodo de guano 2 
G-FV= mezcla de guano con residuos de frutas y verduras 
GFV25= guano co-digerido con 25% de residuos de frutas y verduras 
GFV50= guano co-digerido con 50% de residuos de frutas y verduras 
GV25= guano co-digerido con 25% de estiércol vacuno 
GV50= guano co-digerido con 50% de estiércol vacuno 
I= inóculo sin adaptación 
IA= inóculo aclimatado al sustrato 
IB= índice de biodegradabilidad 
IC= internal recirculation  
IL= lodo de una laguna para el tratamiento de la industria láctea 
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NAL= nitrógeno amoniacal libre 
NAT= nitrógeno amoniacal total 
NTK= nitrógeno total kjeldhal 
PBE= producción de biogás específica 
PBM= potencial bioquímico metanogénico 
PC1, PC2, PC3= lodos de diferentes reactores de la producción cervecera  
PF= lodo de efluente porcino y forraje 
PME= producción de metano específica 
RC= lodo de residuos cítricos 
SA= Sistema automatizado de manejo de la producción avícola 
SC= sistema convencional de manejo de la producción avícola 
SST= sólidos suspendidos totales 
SSV= sólidos suspendidos volátiles 
ST= sólidos totales 
SV= sólidos volátiles 
TOC= total organic carbon 
TRH= tiempo de retención hidráulico 
UASB= upflow anaerobic sludge blanket  
VCO= velocidad de carga orgánica 
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10.2. Anexo 2: Publicaciones  
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Dimitrios Komilis. (2018). Performance of semi-continuous anaerobic co-digestion of 
poultry manure with fruit and vegetable waste and analysis of digestate quality: A bench 
scale study. Waste Management 82, 276–284. 
P. Bres; M. E. Beily; S. Costa; J. L. Avila; R. Candal and D. Crespo. (2017). 
Chapter 1.11. Ensayo de Actividad Metanogénica Específica: una herramienta clave para 
evaluar la eficiencia en reactores anaeróbicos.In: Candal, R.; Curutchet, G.; Domínguez-
Montero, L.; Macarie, H.; Poggi-Varaldo, H.; Vázquez, S. and Sastre, I. (Editors): 
Environmental Biotechnology and Engineering. ISEBE Advances 2016, pages 91-100. 
Ed. Cinvestav, Mexico City, Mexico. 
 
Publicaciones y artículos de divulgación en temas relacionados 
 
Mortola N., Romaniuk R., Cosentino V., Eiza M., Carfagno P., Rizzo P., Bres 
P., Riera N., Roba M., Butti M., Sainz D., Brutti L. (2019). Potential use of a poultry 
manure digestate as a biofertiliser: Evaluation of soil properties and Lactuca sativa 
growth. Pedosphere, 29, 1, 60-69. 
Bres, P. Biogás: avanza la normativa que regula el uso y venta del digerido. 
Clarín Rural. 14-07-18. 
Beily M.E., Crespo D y Bres P. 2016. Desperdicios no, Energía. Artículo de 
Divulgación. Revista Súper Campo. ISSN 0328-4247. 
Beily M.E., Bres P y Vallejo J. 2015. Energía limpia, para un ambiente sano. 
Artículo de Divulgación. Boletín de Noticias INTA. 13/06/15.  
 
Trabajos presentados a Congresos 
 
Bres, P., Prieto, M., Young B., Rizzo, P., Karlanian, M y Crespo, D. 
Análisis de los productos digeridos provenientes de plantas de digestión anaeróbica 
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de diferentes materias primas. Simposio de residuos agropecuarios y agroindustriales 
del NOA. 3 al 5 de octubre de 2018. 
Bres P. *, Beily M.E, Costa S., Avila J.L., Candal R., Crespo D. Specific 
Methanogenic Activity Test: a key tool to assess the efficiency of anaerobic reactors. 
The Fifth International Symposium on environmental biotechnology and engineering. 
UNSAM, San Martin. 25 al 29/07/2016. 
P.A. Bres, M. E. Beily, M. Butti; M. Prieto, D. E. R. Candal; D. Crespo 
Performance evaluation of anaerobic digestion and co-digestion of solid organic 
wastes in semicontinuous reactors. Word Congress on Anaerobic Digestion. Viña del 
Mar, Chile. 14-18 de nov de 2015. 
Bres, P.; Rizzo, P.; Riera, N.; Beily, M. E.; Candal, R.; Crespo, D. 
Nutrientes y potenciales contaminantes en el guano de aves ponedoras. II Congreso 
Internacional de Ciencia y Tecnología Ambiental. II Congreso Nacional de la 
Sociedad Argentina de Ciencia y Tecnología Ambiental. CABA, Argentina. 30/11 al 
4/12/2015.  
P. Rizzo, P. Bres, N. Riera, V. Della Torre, D. Crespo. Caracterización de 
guano de aves ponedoras en sistemas de producción tradicional y automático. Jornada 
de ciencia y tecnología Universidad de Morón. 2014. 
 
Disertaciones, capacitación y difusión brindada 
 
 Integrante de la comitiva para la generación de una normativa del producto 
digerido proveniente de la digestión anaeróbica de residuos orgánicos. Organizada por: 
Secretaria de Ambiente y Desarrollo Sustentable. Subsecretaria de Monitoreo y 
Control. Reuniones mensuales. 2016-2018. 
 Disertación: “Los residuos orgánicos y su potencial energético: 
consideraciones para asegurar el éxito de la digestión anaeróbica”. Feria Nacional del 
Biogás y Energías Renovables. 3 y 4 de noviembre de 2017. Cerrito, Entre Ríos. 
3/11/17. 
 Disertación “Estudios de pre factibilidad, análisis de biodegradabilidad y 
potencial metanogénico”. Curso Introductorio en el 9º Encuentro REDBIOLAC-
Biodigestores, suministro estable de energía, biofertilizantes y cuidado ambiental. 6 al 
11 de noviembre de 2017. FAUBA-Bolsa de Cereales, CABA. Argentina.  6/11/17. 
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 Disertación: “Casos de estudio en Argentina”. Curso Introductorio en el 9º 
Encuentro REDBIOLAC-Biodigestores, suministro estable de energía, biofertilizantes 
y cuidado ambiental. 6 al 11 de noviembre de 2017. FAUBA-Bolsa de Cereales, 
CABA. Argentina. 6/11/17. 
 Disertación “La problemática de los residuos agropecuarios y 
agroindustriales. Alternativas de tratamiento”. Materia: Generación de efluentes 
industriales, en la Maestría en Gestión Ambiental., de la Facultad de Ingeniería de la 
Universidad de Buenos Aires (FIUBA). Desde 2016 hasta el año actual 2019. 
 Taller “Actualización en Digestión Anaeróbica”. Organizadores: Bres, P. 
Beily M.E. IMYZA-Castelar. 3 y 4/12/15. 
 Charlas sobre la problemática de los residuos y la digestión anaeróbica 
como tecnología de tratamiento de residuos orgánicos, de origen agropecuario y 
agroindustrial.  a diferentes escuelas (más de 25 escuelas, 2013-2019).  
 Disertación sobre “Avances en la digestión anaeróbica de residuos 
orgánico”. Segunda Jornada Nacional de Residuos. INTA-Oliveros. Nov 2014.  
 Asesoramiento técnico para la puesta en marcha y período de adaptación 
de un reactor anaeróbico para el tratamiento de la Vinaza (INTA-Famaillá, Tucumán). 
2013-2014. 
 Disertación sobre " Avances en la biodigestión anaeróbica de residuos 
orgánicos" en CPIA. 15 de abril de 2014. 
 
